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RESUMO 

 

Como estratégia de auxílio na redução da escassez hídrica, tecnologias como dupla e tripla 

filtração (DF e TF) em areia, carvão e zeólita têm sido aplicadas no pós-tratamento de efluentes 

de reatores UASB, para produção de águas de reúso de alta qualidade e baixo custo. Contudo, 

a presença de patógenos e a formação de subprodutos de desinfecção (SPDs), após a filtração, 

ainda representam desafios relevantes. Diante disso, este estudo buscou aprimorar a etapa de 

coagulação para estabelecer condições ótimas em três carreiras de filtração em uma unidade 

piloto de tripla filtração, definindo as melhores combinações de coagulação e filtração para 

posterior desinfecção do efluente. A aplicação de cloro (Cl), ácido peracético (APA), persulfato 

de sódio (PS) e ozônio (O₃), isolados ou combinados com radiação UV, foi avaliada quanto à 

remoção microbiana, formação de Subprodutos de desinfecção (SPDs), toxicidade e custo, 

visando à viabilidade do efluente final para reúso conforme regulamentações internacionais, 

nacionais e estaduais. Os resultados demonstraram que o UASB promoveu a estabilização do 

efluente, com redução média de 83% da turbidez e pH ~7,0. A coagulação otimizada (100 mg 

L-1 de FeCl₃) associada à filtração alcançou remoções de até 99% de turbidez, valores inferiores 

a 1 UNT no efluente final e remoções superiores a 90% de DQO, DBO, nitrogênio e LAS. A 

dosagem de 100 mg L-1 de FeCl₃ apresentou o melhor equilíbrio entre eficiência, produção 

efetiva de água tratada e custo específico. O sistema UASB, coagulação (100 mg L-1 de FeCl3 

e tripla filtração promoveu reduções microbiológicas de até 2,95 log, além da eliminação 

completa de ovos de helmintos. As desinfecções com cloro, ozônio e ácido peracético atingiram 

remoção completa (<LD) de Escherichia coli e coliformes totais, enquanto o persulfato 

apresentou desempenho inferior. A associação com UV reduziu em 50–70% as concentrações 

necessárias de desinfetante para atingir eliminação completa desses indicadores. Para 

microrganismos mais resistentes, os sistemas combinados com UV apresentaram desempenho 

superior, com remoções completas de Clostridium perfringens e enterococos em concentrações 

de 1,0 a 1,5 mg L-1. Quanto aos SPDs, apenas o triclorometano (TCM) foi detectado, com 

maiores concentrações associadas ao cloro (~11 µg L-1), enquanto a adição do UV reduziu 

>98% da formação de TCM. Os ensaios fitotóxicos dos efluentes desinfectados, apresentaram 

baixo efeito tóxico com IG > 58% e ICR >0,5. Os custos dos tratamentos variaram entre 1,62 e 

2,43 R$/m³. Os menores valores foram observados para TF/PS e TF/UV/PS, enquanto os 

maiores corresponderam a TF/O₃ e TF/UV/O₃. Por fim, os tratamentos TF/Cl, TF/APA, TF/O₃ 

e suas combinações com UV atenderam às principais normas de reúso agrícola, urbano e 

industrial em diferentes continentes. 

 

Palavras-Chave: Reúso de efluente; dupla e tripla filtração; desinfecção; custo-benefício; 

sustentabilidade. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

 

ABSTRACT 

 

As a strategy to help mitigate water scarcity, technologies such as double and triple filtration 

(DF and TF) using sand, activated carbon, and zeolite have been applied in the post-treatment 

of effluents from UASB reactors to produce high-quality, low-cost reclaimed water. However, 

the presence of pathogens and the formation of disinfection by-products (DBPs) after filtration 

still represent significant challenges. In this context, the present study aimed to optimize the 

coagulation stage to establish optimal conditions across three filtration runs in a pilot-scale 

triple filtration unit, defining the best coagulation and filtration combinations for subsequent 

effluent disinfection. The application of chlorine (Cl), peracetic acid (PAA), sodium persulfate 

(PS), and ozone (O₃), either alone or combined with UV radiation, was evaluated in terms of 

microbial removal, disinfection by-product (DBP) formation, toxicity, and cost, aiming to 

assess the feasibility of the final effluent for reuse according to international, national, and state 

regulations. The results demonstrated that the UASB reactor promoted effluent stabilization, 

with an average turbidity reduction of 83% and pH around 7.0. Optimized coagulation (100 mg 

L⁻¹ FeCl₃) associated with filtration achieved turbidity removals of up to 99%, final effluent 

values below 1 NTU, and removals greater than 90% for COD, BOD, nitrogen, and LAS. The 

dosage of 100 mg L⁻¹ FeCl₃ provided the best balance between efficiency, effective treated 

water production, and specific cost. The UASB system combined with coagulation (100 mg L⁻¹ 

FeCl₃) and triple filtration promoted microbiological reductions of up to 2.95 log, in addition 

to complete removal of helminth eggs. Disinfection with chlorine, ozone, and peracetic acid 

achieved complete removal (<LOD) of Escherichia coli and total coliforms, whereas persulfate 

showed lower performance. Association with UV reduced by 50–70% the disinfectant 

concentrations required to achieve complete elimination of these indicators. For more resistant 

microorganisms, UV-combined systems showed superior performance, with complete removal 

of Clostridium perfringens and enterococci at concentrations of 1.0 to 1.5 mg L⁻¹. Regarding 

DBPs, only trichloromethane (TCM) was detected, with the highest concentrations associated 

with chlorine (~11 µg L⁻¹), while UV addition reduced TCM formation by more than 98%. 

Phytotoxicity assays of disinfected effluents showed low toxic effects, with GI > 58% and RGI 

> 0.5. Treatment costs ranged from R$ 1.62 to R$ 2.43 m⁻³. The lowest costs were observed for 

TF/PS and TF/UV/PS, while the highest corresponded to TF/O₃ and TF/UV/O₃. Finally, the 

TF/Cl, TF/PAA, TF/O₃ treatments and their UV-combined systems complied with the main 

agricultural, urban, and industrial water reuse standards across different continents. 

 

Keywords: Effluent reuse; double and triple filtration; disinfection; cost–benefit; 

sustainability. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

A escassez hídrica está entre os principais desafios globais contemporâneos, afetando 

tanto regiões de clima tropical quanto áreas caracterizadas por menores índices pluviométricos 

e longos períodos de estiagem. O crescimento populacional, a intensificação das atividades 

agrícolas e industriais, a urbanização acelerada e os efeitos das mudanças climáticas têm 

ampliado a pressão sobre os recursos hídricos naturais, tornando cada vez mais evidente a 

limitação da disponibilidade de água doce de qualidade. Nesse contexto, a gestão sustentável 

da água deixa de ser apenas uma alternativa desejável e passa a representar uma necessidade 

estratégica para a manutenção dos ecossistemas, da produção de alimentos e do 

desenvolvimento socioeconômico. 

Diante desse cenário, o reúso de água proveniente do tratamento de águas residuárias 

surge como uma resposta técnica e ambientalmente estratégica para amenizar os impactos da 

escassez hídrica. A prática do reúso permite ampliar a dissipabilidade de recursos hídricos sem 

a necessidade de novas captações, reduz a descarga de efluentes em corpos receptores, promove 

a economia circular ao transformar resíduos em recursos e contribui para a segurança hídrica 

em diferentes setores. A água de reúso pode ser aplicada em atividades agrícolas, industriais e 

urbanas não potáveis, além de usos ambientais, desempenhando papel fundamental na 

adaptação às mudanças climáticas e no aumento da capacidade de sistemas produtivos e 

urbanos. 

Entretanto, a viabilização do reúso depende diretamente da eficiência e confiabilidade 

dos sistemas de tratamento empregados. No Brasil e em diversos países, os reatores anaeróbios 

de manta de lodo ascendente (UASB) são utilizados no tratamento de esgotos sanitários, 

especialmente devido à sua simplicidade operacional, menor consumo energético e reduzida 

geração de lodo. Apesar dessas vantagens, o efluente gerado por reatores UASB apresenta 

limitações para fins de reúso, uma vez que promove a remoção da matéria orgânica, sólidos 

suspensos, nutrientes e microrganismos patogênicos, o pós-tratamento é indispensável para o 

atendimento a padrões de qualidade de descarte e reúso. 

Nesse contexto, os sistemas de pós-tratamento por filtração rápida, como a coagulação 

seguida de dupla filtração (DF) e a tripla filtração (TF), têm se mostrado alternativas 

promissoras para a melhoria da qualidade físico-química e microbiológica do efluente 

proveniente de reatores UASB. Esses sistemas promovem remoções de turbidez, sólidos, 

nutrientes e matéria orgânica, resultando em efluentes com características físico-químicas 

compatíveis com diferentes modalidades de reúso. No entanto, a presença residual de 
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microrganismos ainda constitui um fator limitante, mesmo após as etapas de filtração, para 

obtenção de águas de reúso, tornando necessária a aplicação de processos adicionais de 

desinfecção. 

Embora diferentes desinfetantes possam ser aplicados a efluentes anaeróbios pós-

tratados por filtração rápida como DF e TF, ainda existem lacunas no conhecimento sobre as 

condições operacionais ideais, especialmente quanto às concentrações e tempos de contato que 

garantam alta inativação microbiana sem comprometer a qualidade final do efluente. Além 

disso, permanecem pouco explorados os efeitos associados à formação de subprodutos da 

desinfecção (SPDs), os potenciais impactos tóxicos residuais sobre organismos agrícolas e 

ambientais, bem como a viabilidade econômica dos diferentes processos e de suas combinações. 

A ausência de estudos integrados que avaliem simultaneamente eficiência, segurança ambiental 

e custos limita a aplicação desses sistemas de pós-tratamento como alternativas seguras e 

aplicáveis para a produção de águas de reúso. 

Diante disso, o presente estudo tem como objetivo avaliar o desempenho de processos 

de desinfecção convencionais e baseados em Processos Oxidativos Avançados (POAs), 

empregando cloro (Cl), ácido peracético (APA), ozônio (O₃) e persulfato (PS), bem como suas 

associações com radiação ultravioleta (UV/desinfetante), aplicados em diferentes 

concentrações a efluente proveniente de reator UASB submetido a pós-tratamento por TF. O 

estudo contempla a eficiência de remoção microbiológica, a formação de SPDs, os efeitos 

tóxicos residuais e a estimativa de custos operacionais, visando identificar as melhores 

condições para a produção de águas de reúso. Ao final, busca-se classificar os efluentes obtidos 

com base nas principais regulamentações de reúso, internacionais, nacionais e estaduais, 

contribuindo para o avanço técnico e científico na consolidação de sistemas de tratamento 

eficientes, seguros e economicamente viáveis. 
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2 REFERENCIAL BIBLIOGRÁFICO 

 

2.1 ÁGUA: RECURSO ESSENCIAL E DESAFIOS CONTEMPORÂNEOS 

 

De acordo com a Organização das Nações Unidas (ONU), a água é um bem natural 

necessário para o desempenho das atividades humanas, entretanto, sua quantidade é finita, 

havendo desequilíbrio entre sua disponibilidade e qualidade em diferentes países. Estima-se 

que existam cerca de 1,386 bilhões de km3 de água no planeta, onde 2,5% representa a 

quantidade de água doce. Desse total, 0,25%, está disponível para consumo humano e 

desempenho de suas atividades. A importância desse recurso o coloca no centro dos Objetivos 

de Desenvolvimento Sustentável (ODS), previstos na Agenda 2030, uma vez que o acesso à 

água em quantidade e qualidade adequadas é fundamental para a promoção da saúde pública, 

do desenvolvimento socioeconômico e da sustentabilidade ambiental (IPEA, 2026).  

Apesar de sua importância estratégica, a distribuição e a captação de água em escala 

global não ocorrem de forma uniforme. Em regiões como a África, observa-se menor 

disponibilidade hídrica, com estimativas indicando que entre 40 e 50% da população não possui 

acesso à água potável, enquanto países como Brasil, Rússia, China e Canadá concentram as 

maiores reservas de água doce do mundo (Pikaar et al., 2022). 

No contexto brasileiro, o país detém aproximadamente 12% de toda a água superficial 

do planeta. Entretanto, estima-se que o consumo desse recurso atinja cerca de 2.600 m³ s-1 até 

2030, representando um aumento de aproximadamente 2000% ao longo de um período de 100 

anos, o que pode resultar em desequilíbrios na logística de oferta e demanda em diversos setores 

(Brasil, 2022). No Brasil, esse consumo distribui-se entre diferentes setores, conforme 

apresentado na Figura 1. 
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Figura 1 – Distribuição percentual do consumo de água entre diferentes setores no Brasil no ano de 2022. 

 
Fonte: Adaptado de Brasil (2022). 

 

Dados da Agência Nacional de Águas (ANA) indicam que o setor agrícola é o maior 

consumidor de água potável, seguido pelos setores urbano e industrial, tanto no Brasil quanto 

em escala global (Wu et al., 2023a). Essas atividades consomem aproximadamente 93 trilhões 

de litros de água por ano no país, provenientes de fontes superficiais e subterrâneas (Brasil, 

2022). Essa elevada demanda hídrica está diretamente associada ao crescimento populacional 

e à intensificação das atividades produtivas, resultando em um quadro crescente de estresse 

hídrico e na indisponibilidade de água potável em diversas regiões (Davis et al., 2017). 

Nesse contexto, o reúso de efluentes tratados surge como uma estratégia para reduzir o 

estresse hídrico, ao possibilitar o fornecimento de água com qualidade adequada para diferentes 

aplicações nos setores agrícola, urbano, industrial e ambiental, promovendo a segurança 

hídrica, o desenvolvimento socioeconômico e a proteção da saúde pública (Telles; Costa, 2010). 

 

2.2 REÚSO DE EFLEUNTE COMO ESTRATÉGIA DE REDUÇÃO DE CONSUMO 

 

Segundo Florides et al.,  (2024), a utilização de efluentes tratados para produção de 

águas de reúso constitui uma alternativa viável para complementar fontes convencionais, 

contribuindo para uma gestão hídrica mais sustentável em diferentes setores. 

A combinação do reúso de água de chuva com o reúso de água cinza tratada pode reduzir 

em até 48% a demanda por água potável em edificações (López Zavala; Vega; Miranda, 2016). 

De forma complementar, um estudo econômico conduzido em um distrito urbano do norte da 

Califórnia demonstrou que a utilização de efluente tratado para irrigação de parques públicos 

reduziu o consumo de água potável em aproximadamente 81,7% (Maier et al., 2022). No Sul 

do Brasil, simulações em escala piloto indicam que a adoção combinada de medidas de reúso 
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de água cinza, pode proporcionar uma redução no consumo de água potável de até 50,5% em 

diferentes setores urbanos  (Cureau; Ghisi, 2019). 

Esses estudos evidenciam o elevado potencial do reúso de água como estratégia efetiva 

para a conservação dos recursos hídricos, especialmente em contextos urbanos e regiões 

submetidas a estresse hídrico, ao promover a redução da extração de água doce, a diminuição 

do consumo de água potável e o fortalecimento da segurança hídrica (Abbaszadegan et al., 

2025). Nesse sentido, as diferentes classificações de reúso deixam de ser apenas uma alternativa 

emergencial e passam a se consolidar como um componente estruturante da gestão hídrica 

moderna, integrando ações de minimização da escassez e de eficiência nas diferentes aplicações 

de uso da água, com potencial para subsidiar tanto políticas públicas quanto iniciativas privadas 

alinhadas aos ODS. 

 

2.3 LEGISLAÇÕES E PRÁTICAS DE REÚSO 

 

Globalmente, estima-se que aproximadamente 11% do volume total de águas residuárias 

geradas seja reutilizado após tratamento, correspondendo a cerca de 40,7 × 10⁹ m³ por ano e 

representando aproximadamente 22% do volume total de efluentes tratados disponíveis 

(Burcea, 2025). A água reutilizada é destinada a diferentes aplicações, conforme as demandas 

regionais e os requisitos de qualidade estabelecidos para cada finalidade (Jones et al., 2021). A 

Tabela 1 apresenta os principais documentos normativos relacionados ao reúso de água, bem 

como os parâmetros de qualidade e as classificações adotadas em diferentes continentes. 

 

Tabela 1 - Parâmetros adotados para classificação do reúso de água por diferentes diretrizes. 

(continua) 
Europa - EU 

Culturas consumidas cruas com contato direto com o solo [pH (6-8), Turbidez (≤5 UNT), Escherichia coli 

(≤1 log), Clostridium perfringens (≤ 4log redução) e Ovos de helmintos (≤1ovos L-1)] 

Culturas consumidas cruas sem contato direto/para processamento [pH (6-8), Escherichia coli (≤2log) e 

Ovos de helmintos (≤1 ovos L-1)] 

Culturas cruas de baixo risco destinadas ao processamento [pH (6-8), Escherichia coli (≤3log) e Ovos de 

helmintos (≤1 ovos L-1)] 

Culturas para fins industriais/energéticos/sementes e culturas destinadas ao processamento [pH (6-8), 

Escherichia coli (≤4log) e Ovos de helmintos (≤1 ovos L-1)] 

Culturas consumidas cruas sem contato direto e culturas de baixo risco destinadas ao processamento; 

Culturas para fins industriais/energéticos/sementes [pH (6-8)] 

Améria do Norte (USEPA) 

Urbano; Reservatórios / armazenamento [pH (6–9), DBO (≤10 mg L-1), Turbidez (≤2 UNT), CT (≤ 2,3log) 

e Escherichia coli (ND)] 

Agrícola [pH (6–9), DBO (≤10 mg L-1), turbidez (< 2UNT), SST (≤30 mg L-1) e Escherichia coli (ND)] 

Industrial [pH (6–9), DBO ≤30 mg L-1, SST ≤ 30 mg L-1 e CT (≤ 2,3log)] 

Potável indireto [Turbidez (≤2 UNT), CT (ND) e TCM (≤80 µg L-1)] 

Ásia - GB/T18920-2002 e GB/T 19923-2005 
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Tabela 2 - Parâmetros adotados para classificação do reúso de água por diferentes diretrizes. 

(conclusão) 

Descarga de vasos sanitários; Lavagem de veículos [pH (6,0-9,0), Turbidez (≤5 UNT) e CT (≤3log)] 

Varrição L-1avagem de ruas, combate a incêndio; Jardinagem municipal [pH (6,0-9,0), Turbidez (≤10 

UNT) e CT (≤3log)] 

Construção civil [pH (6,0-9,0), Turbidez (≤20 UNT) e coliformes totais (≤3log)] 

Água de resfriamento de passagem única; Água de lavagem [pH (6,5-9,0) e CT (≤3log)] 

Água suplementar em sistema aberto de resfriamento em circulação; Água de alimentação de caldeira; 

Água para processos e produtos [pH (6,5-8,5), Turbidez (≤5 UNT), DQO (≤60 mg L-1) e CT (≤3log)] 

Oceania - NWQMS 2006, 2009 

Águas pluviais [Turbidez (≤25 UNT) e Escherichia coli (≤1log)] 

África - SANS 241: 2015 

Potável [Turbidez (≤1 UNT), Escherichia coli (ND), coliformes totais (ND), Clostridium perfringens (ND) e 

TCM (≤200 µg L-1)] 

América do Sul - NBR 16.783/2019, CONAMA 503/2021, CER/PR Nº122 

NBR 16.783/2019- Alimentos consumidos crus e cuja parte comestível tenha contato com o solo 

[Escherichia coli (≤3log)] 

NBR 16.783/2019 - Outras culturas e pastagens [Escherichia coli (≤4log)] 

NBR 16.783/2019 - Usos em Edificações [pH (6,0-9,0), Turbidez (≤5 UNT), DQO (≤30 mg L-1) e Escherichia 

coli (ND)] 

CER/PR Nº122 - Classe A - Reúso Irrestrito Não Potável [pH (6,0 – 9,0), coliformes termotolerantes ou 

Escherichia coli (2,3log); Ovos de helmintos (< 1 ovos L-1)] 

CER/PR Nº122 - Classe B - Reúso Restrito Não Potável [pH (6,0 – 9,0), coliformes termotolerantes ou 

Escherichia coli (3,0log); Ovos de helmintos (< 1 ovos L-1)] 

Fonte: O Autor 

Nota: CT: Coliformes totais, NWQMS,: National Water Quality Management Strategy (Australia, 2006, 2009); 

EU: Europe Union (EU, 2022); USEPA: United States Environmental Protection Agency  (USEPA, 2017); 

GB/T 18920-2002: Reuse of Urban Recycling Water – Water Quality Standard for Urban Miscellaneous 

Water Consumption (CHINA, 2014); GB/T 19923-2005: Water Reuse – Reclaimed Water Quality for 

Industrial Use (CHINA, 2014); CONAMA 503/2021: Resolução do Conselho Nacional do Meio Ambiente  

que estabelece diretrizes e padrões de qualidade para reúso direto não potável (BRASIL, 2021); NBR 

16.783/2019: Norma Brasileira ABNT NBR 16783:2019 – Uso de fontes alternativas de água não potável 

em edificações (Brasil, 2019); CERH N°122: CONSELHO ESTADUAL DE RECURSOS HÍDRICOS – 

CERH/PR: RESOLUÇÃO CERH N°122, DE 19 DE JUNHO DE 2023, que estabelece diretrizes e critérios 

gerais para reúso de água no Estado do Paraná (PARANÁ, 2013); SANS 241:2015: South African National 

Standard 241:2015 – Drinking Water Specification  (Swartz et al., 2022). As classes de reúso que apresentam 

valores idênticos para os parâmetros de classificação foram agrupadas e separadas por ponto e vírgula (;). 

 

A comparação entre diretrizes internacionais de reúso de água demonstra que os 

critérios de classificação e os limites de qualidade são estruturados principalmente em função 

do risco sanitário associado ao uso final e do nível de exposição humana. Embora exista 

convergência global quanto à necessidade de controle microbiológico e físico-químico, as 

regulamentações diferem na seleção de parâmetros, no rigor quantitativo dos limites e na lógica 

de organização normativa.  

A regulamentação europeia estabelece uma abordagem baseada em risco 

epidemiológico direto, especialmente no reúso agrícola, classificando a água conforme o 

potencial de contato entre o efluente tratado, o solo e alimentos consumidos crus. Nessa 

estrutura, culturas com contato direto exigem pH entre 6 e 8, turbidez ≤5 UNT, redução de 

Escherichia coli de até 1 log e controle adicional de Clostridium perfringens (redução ≤4 log) 
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e ovos de helmintos ≤1 ovo L⁻¹, enquanto aplicações com menor exposição admitem gradativa 

flexibilização microbiológica até ≤4 log de E. coli (EU, 2022). Essa progressão quantitativa 

evidencia uma estratégia de proteção do consumidor baseada na redução do risco 

microbiológico ao longo da cadeia alimentar. 

As diretrizes norte-americanas da USEPA adotam lógica distinta, centrada na 

confiabilidade operacional dos sistemas de tratamento. Para reúso urbano e agrícola, 

estabelecem pH entre 6 e 9, DBO ≤10 mg L⁻¹, turbidez <2 UNT e ausência detectável de E. 

coli, além de sólidos suspensos totais ≤30 mg L⁻¹ em aplicações agrícolas e industriais (USEPA, 

2017). A inclusão simultânea de parâmetros microbiológicos e indicadores de desempenho do 

tratamento indica preocupação com a estabilidade do processo e com a eficiência da 

desinfecção, uma vez que baixa turbidez e reduzida carga orgânica estão diretamente associadas 

ao aumento da eficiência de inativação microbiológica. Para reúso potável indireto, os limites 

tornam-se mais restritivos, incluindo turbidez ≤2 UNT, ausência de coliformes totais e 

trihalometanos ≤80 µg L⁻¹, demonstrando controle adicional sobre subprodutos de desinfecção. 

As normas chinesas (GB/T 18920-2002 e GB/T 19923-2005) apresentam abordagem 

funcional orientada à maximização do reaproveitamento hídrico em múltiplos setores urbanos 

e industriais. Os limites microbiológicos permanecem relativamente uniformes, com coliformes 

totais ≤3 log para diversas aplicações, enquanto os critérios físico-químicos variam conforme a 

finalidade. Usos urbanos como descarga sanitária e lavagem de veículos exigem turbidez ≤5 

UNT, aplicações em limpeza urbana admitem até 10 UNT e atividades de construção civil até 

20 UNT. Para processos industriais mais sensíveis, incluem-se requisitos adicionais como DQO 

≤60 mg L⁻¹ e pH entre 6,5 e 8,5, evidenciando ajuste da qualidade à demanda operacional 

específica (CHINA, 2014; Rodrigues, 2014). O padrão potável apresenta maior rigor, com 

turbidez ≤1 UNT, ausência de E. coli, coliformes totais e Clostridium perfringens, além de 

limite de trihalometanos ≤200 µg L⁻¹. 

No Brasil, a NBR 16.783/2019 e a Resolução CER/PR nº 122 adotam estrutura 

regulatória mais simplificada, priorizando indicadores microbiológicos como principal critério 

de segurança. Para irrigação de alimentos consumidos crus com contato com o solo, estabelece-

se E. coli ≤3 log, enquanto outras culturas admitem ≤4 log. Para usos em edificações, incluem-

se pH entre 6,0 e 9,0, turbidez ≤5 UNT, DQO ≤30 mg L⁻¹ e ausência de E. coli. A resolução 

estadual paranaense define reúso irrestrito não potável com coliformes termotolerantes ou E. 

coli ≤2,3 log e ovos de helmintos <1 ovo L⁻¹, valores próximos aos adotados internacionalmente 

para irrigação segura (Brasil, 2019; CERH/PR, 2023). A menor diversidade paramétrica sugere 
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estratégia regulatória voltada à viabilidade de implementação e ao estágio de expansão do reúso 

no país. 

A análise comparativa dos indicadores microbiológicos revela convergência global no 

uso de Escherichia coli como principal indicador sanitário, presente em todas as diretrizes 

listadas. Entretanto, a União Europeia amplia o controle ao incluir organismos mais resistentes, 

como Clostridium perfringens, enquanto normas brasileiras e europeias mantêm o 

monitoramento de ovos de helmintos ≤1 ovo L⁻¹, parâmetro associado ao controle de parasitos 

em irrigação agrícola. Já as normas norte-americanas priorizam ausência detectável de 

indicadores bacterianos em aplicações com maior exposição pública, refletindo abordagem 

baseada em barreiras múltiplas de tratamento. 

Diferenças quantitativas também aparecem nos parâmetros físico-químicos. A USEPA 

estabelece limites rigorosos de turbidez (<2 UNT) e DBO (≤10 mg L⁻¹), enquanto diretrizes 

europeias focam majoritariamente na qualidade microbiológica, assumindo elevada 

confiabilidade tecnológica dos sistemas de tratamento terciário. A China adota modelo 

intermediário, combinando limites sanitários padronizados com variação operacional conforme 

o uso. O Brasil apresenta limites físico-químicos moderados, compatíveis com reúso não 

potável urbano, mas com menor detalhamento técnico comparado às normas internacionais. 

Essas diferenças regulatórias refletem distintas estratégias de gestão hídrica observadas 

globalmente. A agricultura responde por aproximadamente 60–70% das retiradas mundiais de 

água doce (UNESCO, 2024), justificando o foco europeu e do Oriente Médio no reúso agrícola. 

Países mediterrâneos apresentam forte dependência hídrica da irrigação, com participação entre 

60% e 75% do consumo total na Espanha e cerca de 80–82% das retiradas na Grécia (OECD, 

2020; Serrano et al., 2024). Israel reutiliza aproximadamente 85–90% do esgoto tratado, 

majoritariamente na agricultura, enquanto a Jordânia destina cerca de 85–91% do reúso ao 

mesmo setor (Yalin et al., 2023). Esses valores demonstram que a rigidez microbiológica em 

normas agrícolas está diretamente associada à segurança alimentar em regiões com alta 

dependência de irrigação. 

No setor industrial, responsável historicamente por cerca de 23% do consumo global de 

água e com projeção de alcançar até 55% até 2050 (Mytton, 2021; Zhu; Hou; Wei, 2024), o 

reúso concentra-se em sistemas de resfriamento, caldeiras e processos produtivos. Normas 

internacionais refletem essa necessidade ao exigir maior controle físico-químico para evitar 

incrustação, corrosão e falhas operacionais. Estudos relatam reduções de até 80% na captação 

de água doce em indústrias brasileiras com adoção de recirculação interna (Silva Junior; 
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Obraczka, 2024), enquanto iniciativas europeias e australianas demonstram ganhos 

operacionais semelhantes associados à reutilização interna de efluentes (Radcliffe; Page, 2020). 

O reúso urbano e ambiental representa aproximadamente 20% do volume global 

reutilizado, abrangendo irrigação paisagística, limpeza urbana e usos não potáveis em 

edificações (Burcea, 2025). Em cidades como Windhoek, na Namíbia, a água reutilizada 

contribui com cerca de 30% do abastecimento urbano, enquanto programas na Califórnia, Japão 

e Espanha reduzem significativamente a captação de mananciais naturais (Quon; Jiang, 2023; 

Silva, 2023). Esses exemplos demonstram que a definição de padrões regulatórios acompanha 

o nível de exposição pública, exigindo tratamento secundário ou terciário com desinfecção e 

controle microbiológico rigoroso. 

 

2.4 OBTENÇÃO DE ÁGUAS DE REÚSO 

 

A escolha da tecnologia para obtenção de águas de reúso deve considerar o tipo de 

efluente disponível, pois cada matriz apresenta perfis físico-químicos e microbiológicos 

distintos, que definem as exigências de tratamento.  

As águas residuárias industriais variam significativamente conforme o setor produtivo, 

sendo amplamente geradas em indústrias têxtil, alimentícia, de couro, metalúrgica e 

petroquímica, entre outras. O setor industrial responde por cerca de 20–25% das captações 

globais de água doce, resultando na produção de efluentes com características físico-químicas 

heterogêneas. Embora correspondam a menor volume relativo em comparação com outras 

atividades como agricultura e uso doméstico, os efluentes industriais apresentam maior 

potencial de risco ambiental devido à elevada variabilidade de matérias-primas e processos 

produtivos, podendo conter concentrações de poluentes orgânicos e inorgânicos 

significativamente superiores às observadas em esgotos domésticos (Ranade; Bhandari, 2014). 

Esses efluentes frequentemente apresentam DQO entre 500 e 10.000 mg L⁻¹ e DBO 

entre 200 e 5.000 mg L⁻¹, além de elevadas concentrações de sais e compostos específicos do 

processo produtivo. Na indústria têxtil, por exemplo, estima-se que 10–15% dos corantes 

utilizados sejam perdidos para o efluente, contribuindo para concentrações típicas de 10 a 200 

mg L⁻¹ de corantes. Devido às altas cargas orgânicas e à presença de substâncias recalcitrantes, 

esses efluentes exigem tratamentos customizados para atender aos requisitos de qualidade 

necessários ao reúso (Rodríguez-Vidal et al., 2022). 

Dias et al.,  (2024), destaca que a seleção de tecnologias deve levar em conta a natureza 

do efluente industrial, a qualidade necessária da água recuperada e o custo da implementação, 
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com métodos que vão desde tratamento físico-químico como coagulação/floculação, 

decantação, filtração a processos biológicos como lodos ativados, reatores, lagoas e biofiltros, 

até processos mistos e avançados, como membranas de ultrafiltração (UF), Nanofiltração (NF), 

osmose reversa (OR) e processos de oxidação avançada (POA) como a ozonização e associação 

de UV e peróxido de hidrogênio (UV/H₂O₂), frequentemente combinados para remoção de 

sólidos, matéria orgânica, nutrientes, corantes, sais e contaminantes recalcitrantes.  

As atividades agroindustriais geram grandes volumes de águas residuárias, que podem 

variar amplamente conforme o tipo de produção. Em geral, estimativas indicam geração entre 

1 e 10 m³ de efluente por tonelada de produto processado em agroindústrias vegetais, enquanto 

setores com elevada carga orgânica, como abatedouros e laticínios, podem produzir cerca de 2 

a 15 m³ por tonelada de matéria-prima ou 5 a 20 L de efluente por litro de leite processado. 

Esses efluentes apresentam composição variável de contaminantes químicos, físicos e, 

principalmente, biológicos, com DQO frequentemente entre 1.000 e 15.000 mg L⁻¹, além de 

altas concentrações de sólidos suspensos e nutrientes, especialmente nitrogênio e fósforo (Okut 

et al., 2025). 

 O tratamento eficaz desses efluentes é crucial para sua reutilização sustentável, 

especialmente em irrigação ou recarga de aquíferos. Okut et al.,  (2025), discute o uso de 

abordagens tradicionais combinadas com métodos avançados, físicos, químicos e biológicos, e 

sistemas híbridos como decantação, filtração, sedimentação, coagulação/floculação, 

precipitação, lodos ativados, lagoas de estabilização e biofilmes, que podem melhorar a 

eficiência de remoção de poluentes e viabilizar o reúso seguro em agricultura ou outros setores.  

Águas cinzas, provenientes de chuveiros, pias e máquinas de lavar, representam um 

recurso promissor para reúso doméstico não potável em irrigação de jardins, lavagem de pisos 

ou descarga de vasos sanitários, devido à sua menor carga orgânica comparada ao esgoto total. 

Yánez et al.,  (2024), discutem o crescimento exponencial no estudo de tecnologias dedicadas 

ao tratamento de águas cinzas, incluindo sistemas de filtração, wetlands construídos e reatores 

biológicos, que podem reduzir contaminantes e patógenos de forma eficiente para usos seguros. 

Essas tecnologias são frequentemente integradas a etapas de desinfecção e a sistemas 

descentralizados, aplicados em residências individuais ou loteamentos, com o objetivo de 

maximizar o reúso e reduzir o consumo de água potável. 

Entre as principais fontes de reúso, os efluentes domésticos são os mais abundantes, 

representando cerca de 70–80% do volume total de águas residuárias geradas em áreas urbanas, 

em decorrência da elevada densidade populacional e do consumo hídrico médio urbano, que 

varia entre 100 e 200 L habitante⁻¹ dia⁻¹ (Moreira da Silva et al., 2022). Em geral, efluentes 
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domésticos são encaminhados para Estações de Tratamento de Efluentes (ETEs), cuja operação, 

frequentemente regulada por órgãos estaduais ou regionais, visa assegurar a conformidade com 

os padrões de qualidade exigidos para lançamento em corpos hídricos (Cavallini et al., 2013). 

As ETEs domésticas são tipicamente estruturadas em etapas sucessivas e apesar de seu 

papel fundamental na proteção de corpos hídricos, as ETEs convencionais têm como objetivo 

principal produzir um efluente com qualidade para descarte, não sendo projetadas 

especificamente para gerar água adequada ao reúso. Assim, mesmo quando atendem aos limites 

de lançamento, esses sistemas podem não assegurar remoção suficiente de microrganismos, 

micropoluentes ou outros parâmetros exigidos para usos mais restritivos (Silva; Silva; Campos, 

2025).  

Ao avaliar a viabilidade de reúso de efluentes domésticos, Silva; Campos,  (2024), 

observaram que a substituição dos sistemas convencionais de biofiltro e decantação em uma 

ETE da cidade de Ponta Grossa (PR) por sistemas de filtração rápida resultou em melhoria da 

qualidade do efluente final, viabilizando seu enquadramento para reúso potável. 

Dessa forma, estudos que avaliam a reutilização de efluentes domésticos, investigam 

essas tecnologias em escala de bancada, piloto ou real, buscando adaptar e otimizar processos 

biológicos e complementares para elevar a qualidade do efluente e torná-lo compatível com 

diferentes finalidades de reúso. 

 

2.5 TECNOLOGIAS DE TRATAMENTO DE EFLUENTES DOMÉSTICOS PARA 

PRODUÇÃO DE ÁGUA DE REÚSO 

 

Em linhas gerais, as tecnologias de tratamento de efluentes domésticos para obtenção 

de águas de reúso passam por uma etapa inicial, composta por gradeamento e desarenador, cuja 

função é reter materiais grosseiros e inertes. Após essa etapa, o efluente é submetido a um 

tratamento primário composto por processos físico-químicos e biológicos que podem ser 

classificados como aeróbios e anaeróbios (Cavallini et al., 2013; Matos et al., 2025; Silva et 

al., 2020). 

Os tratamentos aeróbios baseiam-se na oxidação biológica da matéria orgânica na 

presença de oxigênio, utilizando sistemas como lodos ativados, biofiltros, leitos percoladores e 

reatores MBBR (Moving Bed Biofilm Reactor). Esses processos apresentam remoções típicas 

de DBO e DQO entre 85 e 98% e reduções microbiológicas variando de 1 a 3 log para 

organismos indicadores, além de maior estabilidade operacional e melhor controle de odores 

quando comparados a sistemas anaeróbios (Wang et al., 2024). No entanto, esses sistemas 



28 
 

 

demandam maior consumo energético, geralmente entre 0,3 e 1,2 kWh m⁻³ de efluente tratado, 

em função da aeração contínua necessária para manutenção do oxigênio dissolvido. Além disso 

apresentam maior produção de lodo biológico, na faixa de 0,4 a 0,8 kg SST kg⁻¹ DBO removida, 

o que eleva os custos de manejo e disposição final. Processos aeróbios também podem ser 

sensíveis a variações de carga e à presença de substâncias tóxicas, demandando controle 

rigoroso de parâmetros como pH, OD e tempo de retenção (Tamburus et al., 2025). 

Os tratamentos anaeróbios ocorrem na ausência de oxigênio, com a degradação da 

matéria orgânica por microrganismos anaeróbios e formação de biogás (metano e CO₂). Entre 

as tecnologias destacam-se os reatores UASB, reatores anaeróbios de leito fluidizado (RALF), 

filtros anaeróbios e digestores de batelada (Silva et al., 2020). Esses sistemas apresentam como 

vantagens a produção de energia renovável (biogás) 0,20 a 0,35 m³ CH₄ kg⁻¹ DQO removida, 

menor consumo energético em comparação aos processos aeróbios (inferior a 0,05–0,15 kWh 

m⁻³) e redução da geração de lodo (de 0,05 a 0,15 kg SST kg⁻¹ DQO removida). Contudo, 

apresentam limitações como arranque lento, podendo exigir 30 a 90 dias para estabilização 

operacional, baixa remoção de nutrientes (tipicamente <20% para nitrogênio e fósforo) e 

concentrações de DQO remanescente frequentemente entre 150 e 300 mg L⁻¹, exigindo 

frequentemente pós-tratamento aeróbio, além de sensibilidade a variações de carga e 

temperatura (Silva; Silva; Campos, 2025). 

Dentre as tecnologias de tratamento anaeróbio, os biorreatores de membranas (BRE) e 

reatores UASB são duas das configurações mais utilizadas em estações de tratamento de 

efluentes no mundo, especialmente em países em desenvolvimento e em regiões de clima 

tropical devido à sua eficiência e reduzido custo operacional (Silva, 2023). Mainardis; 

Buttazzoni; Goi,  (2020), discutem que, dentro dos sistemas anaeróbios, o UASB é um dos 

sistemas mais aplicado no mundo, devido à sua capacidade de operar com elevadas cargas 

orgânicas, menor consumo energético e reduzida produção de lodo quando comparado a outros 

processos anaeróbios, além de permitir a recuperação de energia por meio da produção de 

biogás. 

Os reatores UASB surgiram no final da década de 1960 a partir da adaptação de reatores 

anaeróbios originalmente projetados para o tratamento de efluentes de elevada carga orgânica, 

que operavam com recirculação e tempos de detenção entre 15 e 60 dias. Ao serem adaptados 

para o tratamento de efluentes líquidos, esses reatores passaram a incorporar um separador de 

fases, apresentam redução no tempo de detenção hidráulica para faixas típicas de 3 a 5 horas e 

aumento significativo na capacidade de operar com elevadas cargas orgânicas (Pessotto, 2014). 
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 No Brasil, o uso do UASB em efluentes domésticos começou na década de 1980, 

alinhado às Resoluções CONAMA 235/1998 e 452/2012, tendo um forte incentivo por 

pesquisas e parcerias com órgãos públicos (Brasil, 2012). Os primeiros sistemas foram 

instalados em 1981, e em 2016 cerca de 637 das 1.439 ETEs do país já utilizavam reatores 

anaeróbios (Chernicharo et al., 2018). Atualmente, estima-se que cerca de 40% das ETEs no 

Brasil utilizam reatores UASB como etapa biológica principal, com porcentagens ainda maiores 

em estados como Minas Gerais, onde essa tecnologia está presente em mais de 70% das 

unidades avaliadas (Lima; Aguiar, 2025). 

Os reatores UASB baseiam-se no acúmulo de biomassa em seu interior, o que confere 

elevado tempo de detenção celular e possibilita o tratamento de grandes volumes de efluente 

em tempos de detenção hidráulica relativamente curtos, tipicamente entre 3 e 5 horas (Da Silva 

et al., 2013). A formação de uma densa manta de lodo biológico com resistência mecânica 

permite que o sistema atue simultaneamente como biorreator e decantador, integrando etapas 

primárias e secundárias de tratamento (Senadheera et al., 2025). 

O funcionamento do UASB envolve o escoamento ascendente do efluente através da 

zona de digestão, onde ocorre a biodegradação dos contaminantes. O efluente e o biogás 

formado seguem em direção ao separador de fases, sendo posteriormente direcionados ao 

compartimento de decantação e ao queimador de gases no topo do reator (Ismail; Khan; 

Elnakar, 2025).  

A digestão anaeróbia ocorre em quatro fases sequenciais que transformam matéria 

orgânica complexa em biogás como metano (CH4) e dióxido de carbono (CO2). A Figura 2 

mostra um esquema geral do reator UASB e suas principais etapas. 
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Figura 2 - Esquema de funcionamento do reator UASB e etapas da digestão anaeróbia. 

 
Fonte: O autor. 

 

Na primeira etapa (hidrólise), polímeros orgânicos são degradados em compostos 

solúveis, como açúcares e aminoácidos, por exoenzimas microbianas, sendo influenciada por 

fatores como temperatura, pH e tempo de retenção (Ye et al., 2025). Na segunda etapa 

(acidogênese), esses compostos são convertidos em ácidos orgânicos de cadeia curta, álcoois e 

gases, criando condições favoráveis à terceira etapa (acetogênese), na qual ácidos graxos 

voláteis e álcoois são transformados em acetato, hidrogênio e CO₂, reduzindo DBO e DQO 

(Senadheera et al., 2025). Por fim, na metanogênese, microrganismos metanogênicos 

convertem acetato, CO₂ e H₂ em metano por rotas acetoclástica e hidrogenotrófica, 

estabilizando o efluente e gerando biogás (Ismail; Khan; Elnakar, 2025; Ye et al., 2025). 

Dentre as principais vantagens da utilização dos reatores UASB para o tratamento de 

efluentes domésticos, estão o menor consumo energético, operação simples, reduzida produção 

de lodo, ausência de meio suporte, elevados índices de tratamento e locais pequenos para 

instalação. Além disso, o metano gerado pode ser aproveitado como fonte energética, 

contribuindo para a sustentabilidade do processo e redução de custos operacionais (Chernicharo 

et al., 2018). 

Apesar das vantagens, os reatores UASB apresentam algumas limitações. Gutiérrez-

Arzaluz; Rojas-Zamora; Salazar-Peláez,  (2025), discutem que a remoção de nutrientes, como 

amônio e fósforo, por reatores UASB isolados alcança valores próximos a 20%. Para que essas 

remoções atinjam faixas próximas a 99,5%, compatíveis com critérios de reúso, é necessário 
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incorporar sistemas de pós-tratamento, como o uso de zeólitas modificadas. De forma 

semelhante, Belli et al.,  (2024) demonstram que a remoção de parâmetros como DQO, NH₄⁺-

N e PO₄³⁻-P de efluentes domésticos ultrapassa 97% quando o UASB é associado a um pós-

tratamento, como sistemas de membranas eletroquímicas (UASB-EMBR), atendendo, assim, 

aos requisitos de reúso. 

Silva; Silva; Campos,  (2025), discutem que a remoção de microrganismos de efluentes 

domésticos por reatores UASB pode alcançar valores de até 50%. Entretanto, para que essa 

remoção atenda aos parâmetros requeridos para águas de reúso, torna-se necessária a adição de 

etapas de pós-tratamento, como sistemas de filtração rápida, capazes de promover uma remoção 

adicional de até 90% dos microrganismos (Cavallini et al., 2013; Costa et al., 2021b; Silva; 

Campos, 2024). Ainda assim, a aplicação de uma etapa final de desinfecção é indispensável 

para que o efluente tratado atinja padrões mais rigorosos de qualidade microbiológica, como 

aqueles requeridos para o reúso (Florides et al., 2024; Silva; Campos, 2024). 

Diante desse cenário, torna-se indispensável, para a obtenção de águas de reúso 

provenientes de efluentes domésticos tratados por reatores UASB, a seleção de sistemas de pós-

tratamento que aliem robustez operacional, facilidade de operação e custos reduzidos, 

garantindo, simultaneamente, a qualidade físico-química e microbiológica do efluente final. 

 

2.6 TECNOLOGIAS DE PÓS-TRATAMENTO EM EFLUENTES DE REATORES UASB 

PARA OBTENÇÃO DE ÁGUAS DE REÚSO 

 

2.6.1 Pós-Tratamento de Efluentes de Reatores UASB por Sistema de Lagoas 

 

As lagoas (Figura 3), configuram-se como uma forma clássica de pós-tratamento de 

efluentes provenientes de reatores UASB. Essas unidades, frequentemente denominadas 

polishing ponds ou lagoas de polimento, têm uso difundido especialmente em sistemas de 

saneamento de pequeno e médio porte devido ao menor custo de implantação, simplicidade 

operacional e reduzida necessidade de energia, o que as torna atrativas em regiões tropicais e 

países em desenvolvimento. A ampla adoção dessa abordagem se deve ao fato de que as lagoas 

podem aproveitar processos naturais de fotossíntese e degradação biológica para complementar 

unidades anaeróbias, funcionando como uma etapa acessível de tratamento do efluente antes de 

seu reúso ou lançamento (Ruto et al., 2025). 
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Figura 3 - Sistema geral de pós-tratamento por lagoas. 

 

Fonte: adaptado de Santos,  (2006). 

 

As lagoas, quando usadas no pós-tratamento de efluentes domésticos de reatores UASB, 

podem proporcionar remoções adicionais de matéria orgânica remanescente e contribuem para 

a redução parcial de microrganismos e alguns nutrientes. Santos; Van Haandel,  (2021), relatam 

que lagoas de polimento operadas em bateladas sequenciais podem alcançar remoções de até 

≈99% de nitrogênio total e ≈90% de fósforo, em função da elevação do pH e da oxigenação 

natural, que intensificam processos de dessorção de amônia e precipitação de fosfatos. De forma 

complementar, Silva et al.,  (2024), demonstram que lagoas rasas com configurações dotadas 

de baffles podem atingir remoções de E. coli superiores a 99,9%, bem como reduções 

expressivas de nitrogênio total e amônio quando operadas com tempos de detenção hidráulica 

otimizados, entre 5 e 10 dias, evidenciando o potencial dessas unidades para o aprimoramento 

da qualidade microbiológica do efluente pós-UASB. 

Apesar dessas contribuições, lagoas apresentam limitações que comprometem sua 

capacidade de garantir padrões mais restritivos de reúso. Uma limitação crítica é a grande área 

necessária para sua implantação, tipicamente entre 2 e 10 m² por habitante equivalente, podendo 

ultrapassar 5 ha para sistemas atendendo populações superiores a 50.000 habitantes, 

especialmente quando se busca elevada eficiência de remoção, tornando esses sistemas 

impraticáveis em ambientes urbanos densos ou onde o uso da terra é restrito (Ruto et al., 2025).  

Adicionalmente, a remoção microbiológica e de nutrientes em lagoas depende 

fortemente de variáveis climáticas como intensidade solar, temperatura e regime 

hidrodinâmico, com remoções típicas de nitrogênio total entre 30–60%, fósforo entre 20–50% 

e reduções microbiológicas variando de 2 a 4 log, o que reduz a previsibilidade da qualidade 

do efluente final e dificulta o atendimento consistente a critérios de reúso mais exigentes sem 

controle adicional de processo (Santos; Van Haandel, 2021). 
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Dessa forma, embora as lagoas de polimento apresentem bom desempenho no 

atendimento a padrões convencionais de lançamento, sua aplicação como etapa final de 

tratamento voltada ao reúso seguro e controlado ainda apresenta limitações, especialmente 

quanto à confiabilidade microbiológica. Esse cenário reforça a necessidade da adição de etapas 

posteriores de desinfecção ou a utilização tecnologias mais compactas, estáveis e operacionais, 

como sistemas de filtração, capazes de assegurar maior controle da qualidade físico-química e 

microbiológica do efluente final. 

 

2.6.2 Pós-Tratamento de Efluentes de Reatores UASB por Sistemas de Biofiltro 

 

Os biofiltros (Figura 4), são construídos por unidades em que o efluente percola 

lentamente por um meio filtrante, propiciando a formação de camadas de biofilme que 

promovem a degradação biológica adicional da carga orgânica remanescente. Estes sistemas, 

incluindo filtros biológicos aerados (biological aerated filters – BAF) ou filtros percoladores 

dotados de materiais porosos, são utilizados devido à sua construção simples, menor custo 

operacional e relativa facilidade de operação, o que os torna adequados como etapa de pós-

tratamento de efleuntes, especialmente em contextos de saneamento descentralizado e em 

países em desenvolvimento (El Shahawy et al., 2025). 

 

Figura 4 - Sistema geral de pós-tratamento por Biofiltro percolador (a) e Biofiltro aerado submerso (b). 

            

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: adaptado de Sperling,  (2007). 
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Tessema et al.,  (2024), demonstram que filtros biológicos, quando empregados como 

etapa de pós-tratamento de efluentes domésticos provenientes de reatores UASB, são capazes 

de promover remoções adicionais de matéria orgânica remanescente, alcançando eficiências 

médias de aproximadamente 80,5% para DQO e 82,9% para DBO. De forma complementar, El 

Shahawy et al.,  (2025), reportam que biofiltros operados com meios filtrantes à base de biochar 

podem atingir remoções de COD de até cerca de 98%. 

Apesar dessas contribuições, os biofiltros apresentam limitações importantes quando 

considerados para o reúso de efluentes domésticos. A remoção de nutrientes apresenta 

eficiências típicas de 20–50% para nitrogênio total e 10–40% para fósforo total sem etapas 

complementares, e a eficiência microbiológica pode depender fortemente das características do 

meio filtrante e das condições operacionais. Além disso, problemas como acúmulo de biomassa 

e entupimentos podem reduzir a condutividade hidráulica em 30–70% ao longo da operação, 

exigindo manutenção periódica. Esses sistemas normalmente operam com taxas hidráulicas 

reduzidas, entre 0,05 e 0,30 m³ m⁻² h⁻¹, demandando áreas maiores quando comparados a 

processos compactos, o que pode comprometer o desempenho e a viabilidade em aplicações 

em larga escala. (El Shahawy et al., 2025).  

Diante dessas evidências, tecnologias de pós-tratamento que apresentem maior 

eficiência na remoção de nutrientes e microrganismos patogênicos, aliada a desempenho 

equivalente ou superior na remoção de DQO e DBO quando comparadas aos biofiltros, tornam-

se mais atrativas para o tratamento de efluentes domésticos provenientes de reatores UASB, 

especialmente em contextos de reúso que demandam maior confiabilidade operacional e 

controle da qualidade do efluente final. 

 

2.6.3 Pós-Tratamento de Efluentes de Reatores UASB por Sistema de Wetlands Contruidos 

(CW) 

 

As wetlands construídos (constructed wetlands – CWs) (Figura 5) baseiam-se na 

simulação de processos naturais de zonas alagadas, empregando leitos vegetais que promovem 

o tratamento do efluente por meio de interações físicas, químicas e biológicas (Wu et al., 2015). 

As CWs podem operar em configurações de escoamento superficial ou subsuperficial 

(horizontal ou vertical) e têm sido utilizadas em sistemas descentralizados e de pequeno a médio 

porte, sobretudo em regiões tropicais, em função do menor consumo energético, simplicidade 

construtiva e reduzida necessidade de operação mecanizada (Sánchez et al., 2023). 
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Figura 5 - Sistema geral de pós-tratamento por CW de escoamento superficial lento (a) e escoamento superficial 

rápido (b). 

 
Fonte: adaptado de Sánchez; Ruiz; Soto,  (2022); Sperling,  (2007) e Tufaner,  (2020). 

 

 Quando utilizadas como etapa de pós-tratamento de efluentes de reatores UASB, As 

CWs podem proporcionar remoções adicionais de matéria orgânica, nutrientes e sólidos 

suspensos, contribuindo para o tratamento do efluente antes de seu reúso. De Campos; Soto,  

(2024), discutem que diferentes configurações de CWs aplicadas ao pós-tratamento de efluentes 

domésticos de reatores UASB alcançam elevadas eficiências na remoção de nutrientes, com 

reduções de NT na faixa de ~60–80% e de PT em ~60–90%, além de eficiência entre 70 e 80% 

na remoção de DQO e DBO, atribuída à assimilação pelas macrófitas e aos processos 

microbianos naturais que ocorrem nesses sistemas. Moreira; Dias,  (2020), relatam remoções 

médias de NT em torno de 70% e de TP cerca de 72%, bem como remoção de DQO e DBO 

superiores a 80–90%, dependendo da configuração e do regime hidráulico adotado. 

 Apesar dessas contribuições, as CWs enfrentam limitações que comprometem sua 

adoção em contextos de reúso mais restritivos. Uma restrição crítica é a grande área necessária 

para implantação, tipicamente entre 3 e 12 m² por habitante equivalente, podendo alcançar 

valores superiores a 15 m² hab⁻¹ quando se busca maior eficiência de remoção, o que pode 

inviabilizar seu uso em contextos urbanos densos (De Campos; Soto, 2024). Além disso, o 

desempenho microbiológico e a remoção consistente de patógenos ainda apresentam 

variabilidade significativa entre diferentes configurações e condições operacionais, com 

reduções típicas entre 1 e 3 log para E. coli e eficiências de remoção de nitrogênio total entre 

30–70% e fósforo entre 20–60%, o que reduz a previsibilidade da qualidade final do efluente e 

exige a adoção de etapas adicionais de tratamento para atingir padrões mais exigentes (Moreira; 

Dias, 2020). 



36 
 

 

Dessa forma, embora as CWs ofereçam benefícios como tecnologia de pós-tratamento 

de menor custo e consumo energético reduzido para efluentes domésticos tratados em reatores 

UASB, sua aplicação como etapa final de tratamento visando ao reúso ainda é limitada, 

especialmente em termos de confiabilidade microbiológica e espaço requerido. Esse cenário 

reforça a necessidade de associar CWs a tecnologias mais compactas e controláveis, capazes de 

assegurar maior controle da qualidade físico-química e microbiológica do efluente final antes 

do reúso. 

 

2.6.4 Pós-Tratamento de Efluentes de Reatores UASB por Sistema de Filtração  

 

Os sistemas de filtração constituem uma etapa essencial no tratamento e pós-tratamento 

de efluentes de reatores anaeróbios para reúso, atuando na remoção de sólidos suspensos, 

matéria orgânica remanescente, microrganismos e outros contaminantes por meio da percolação 

do efluente através de meios granulares (Abdiyev et al., 2023). Além de mecanismos físicos 

como retenção e sedimentação, esses sistemas também podem promover troca iônica e adsorção 

de íons, que contribuem para a remoção de nutrientes e poluentes dissolvidos durante o processo 

de filtração (Silva; Silva; Campos, 2025). 

Os sistemas de filtração podem ser divididos em duas classes principais, distinguidos 

principalmente pelas taxas de filtração lenta e rápida e mecanismos predominantes de remoção. 

A filtração lenta opera com menores taxas hidráulicas, 5 - 60 m³/m²·dia, favorecendo o 

desenvolvimento de uma camada biológica (schmutzdecke) que aumenta a remoção biológica 

de contaminantes e microrganismos, sendo recomendados para o tratamento de efluentes com 

menores cargas de sólidos e matéria orgânica (Abdiyev et al., 2023).  

Em contraste, a filtração rápida opera com taxas de filtração significativamente mais 

elevadas, tipicamente da ordem de ≈120 m³/m².dia, o que demanda retrolavagens frequentes 

para evitar a colmatação do meio filtrante. Esse tipo de sistema é, portanto, mais adequado ao 

tratamento terciário de efluentes com maiores vazões e restrições de área, sendo comum a 

necessidade de etapas preliminares de coagulação e floculação para assegurar desempenho 

hidráulico e eficiência de remoção (Silva et al., 2020). 

 

2.6.4.1 Pós-tratamento de efluentes de reatores UASB por sistemas de filtração lenta 

 

Os filtros lentos de areia (Figura 6), operam pela percolação lenta do efluente através de 

um meio filtrante de areia fina, com granulometria média de 0,15–0,30 mm, favorecendo 
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mecanismos físicos, biológicos e químicos de remoção de contaminantes. Um dos principais 

diferenciais desse processo é a formação da schmutzdecke, uma camada biologicamente ativa 

que se desenvolve na superfície do filtro e desempenha papel importante na remoção de matéria 

orgânica, sólidos suspensos e microrganismos patogênicos (Silva; Silva; Campos, 2025).  

 

Figura 6 - Sistema geral de pós-tratamento por filtração lenta em areia. 

 
Fonte: Adaptado de Tyagi et al.,  (2009). 

 

Quando utilizados como etapa de pós-tratamento de efluentes provenientes de reatores 

UASB, os filtros lentos de areia podem promover remoções adicionais de matéria orgânica e 

microrganismos, contribuindo para o tratamento do efluente antes do reúso. Alnahhal et al.,  

(2023), relatam que sistemas de filtração lenta alcançam remoções adicionais da ordem de 

≈70% de DBO, ≈60% de DQO e ≈79,5% de coliformes fecais em efluentes previamente 

tratados. De forma complementar, ensaios em escala piloto e estudos experimentais indicam 

que esses filtros podem atingir reduções microbiológicas entre 1 e 2,6 log₁₀ para indicadores 

bacterianos, além de remoções de turbidez e sólidos suspensos totais de até ≈84% (Verma; 

Daverey; Sharma, 2017).  

Apesar dessas contribuições, os filtros lentos de areia apresentam limitações 

operacionais importantes que restringem sua aplicação para reúso. Uma limitação é a menor 

taxa de filtração (tipicamente 5 - 60 m³/m².dia), o que reduz a capacidade de tratamento e 

demanda áreas maiores para implantação (Verma; Daverey; Sharma, 2017). Além disso, a 

susceptibilidade à colmatação do meio filtrante, especialmente em efluentes com elevada carga 

de sólidos ou matéria orgânica remanescente, exige manutenção frequente e limitações 

operacionais para implementação de reúso (Silva; Silva; Campos, 2025). 

Embora a filtração lenta promova remoções significativas de indicadores bacterianos, a 

eficiência apresenta elevada variabilidade e, isoladamente, não garante o atendimento 

consistente a padrões rigorosos de reúso, tornando necessária a associação com etapas 

adicionais de desinfecção para assegurar a segurança sanitária do efluente final (Abdiyev et al., 

2023). 
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Embora os filtros lentos de areia apresentem bom desempenho na melhoria da qualidade 

físico-química e microbiológica de efluentes domésticos tratados em reatores UASB, sua 

aplicação como etapa final de tratamento voltada ao reúso seguro e controlado ainda é limitada, 

especialmente em contextos que exigem maiores vazões, confiabilidade microbiológica e 

restrição de área disponível. Esse cenário reforça a necessidade de associar a etapas 

complementares de desinfecção ou de optar por tecnologias mais compactas e de maior controle 

operacional, capazes de assegurar maior previsibilidade e segurança sanitária do efluente final 

destinado ao reúso. 

 

2.6.4.2 Pós-tratamento de efluentes de reatores UASB por sistemas de filtração rápida 

 

Os sistemas de filtração rápida destacam-se pelo maior controle da qualidade físico-

química e microbiológica do efluente final, aliado a maiores taxas de filtração, menor custo, 

designe compacto e simplicidade operacional (Silva; Silva; Campos, 2025). Esses sistemas 

podem ser aplicados como filtração direta ou em arranjos multietapas, como a dupla (DF) e a 

tripla filtração (TF), permitindo a combinação de diferentes meios filtrantes conforme as 

características do efluente e os objetivos de tratamento (Cavallini et al., 2013; Silva et al., 

2020). Arranjos mais complexos tendem a ampliar a remoção de matéria orgânica 

remanescente, nutrientes e microrganismos, aumentando a confiabilidade sanitária e a 

adequação ao reúso (Costa et al., 2021b; Matos et al., 2025). 

Em comparação a outras tecnologias, como lagoas de polimento, CWs e filtração lenta, 

a filtração rápida apresenta maior estabilidade operacional e menor dependência de condições 

climáticas (Silva et al., 2025). Contudo, sua eficiência está associada à adoção de uma etapa 

preliminar de coagulação, geralmente com coagulantes hidrolisáveis à base de alumínio ou 

ferro, essencial para a formação de flocos estáveis, prevenção da colmatação do meio filtrante 

e maximização da remoção de contaminantes (Cavallini et al., 2016; Costa et al., 2021b; Matos 

et al., 2025; Silva et al., 2020). 

 

2.6.4.2.1 A coagulação no pós-tratamento de efluentes de reatores UASB por sistemas de 

filtração rápida 

 

A coagulação é uma etapa essencial como pré-tratamento em sistemas de filtração rápida 

aplicados ao pós-tratamento de efluentes de reatores UASB, devido à presença remanescente 

de partículas finas, coloides, matéria orgânica e microrganismos típicos de efluentes anaeróbios 
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(Pupin; Silva; Campos, 2025; Silva; Campos, 2024). Na ausência dessa etapa, tais constituintes 

tendem a atravessar os meios filtrantes e a promover rápida colmatação, comprometendo a 

eficiência e a estabilidade operacional do processo (Matos; Silva; Campos, 2025). Dessa forma, 

a coagulação promove a desestabilização coloidal, a formação de flocos retídos nos filtros, além 

de favorecer a eficiência de processos posteriores de desinfecção (Dhrubo; Jannat; Hossain, 

2023).  

Entre os coagulantes empregados no pós-tratamento de efluentes anaeróbios, sais de 

ferro como o cloreto férrico (FeCl₃) e coagulantes à base de alumínio, como o Policloreto de 

alumínio (Polialuminum Chloride - PAC), têm sido utilizados devido à sua eficácia na 

desestabilização coloidal, remoção de fósforo e promoção da formação de flocos com elevada 

retenção nos meios filtrantes (Pupin; Silva; Campos, 2025). Kim et al.,  (2022), demonstram 

que o PAC pode alcançar remoções de fosfato superiores a 95–98%, com concentrações 

residuais frequentemente inferiores a 0,1 mg P L⁻¹ quando aplicado em dosagens otimizadas 

(tipicamente entre 10 e 50 mg L⁻¹ como Al³⁺). Além disso, combinações de PAC e FeCl₃ podem 

elevar a eficiência de remoção para valores próximos de 99%, ampliando a formação de 

precipitados e a estabilidade da remoção em diferentes faixas de pH.  

No entanto, em comparação com o ferro, o uso de coagulantes à base de alumínio tende 

a elevar o risco de contaminação no efluente final. Além disso, o FeCl₃ apresenta desempenho 

mais consistente em faixas de pH típicas de efluentes domésticos tratados em reatores UASB 

(~7,0), o que favorece sua aplicação prática (Matos; Silva; Campos, 2025).  

Os mecanismos predominantes da coagulação com sais de ferro em efluentes de UASB 

são a neutralização de cargas e a coagulação por varredura (sweep flocculation), ambos 

associados à formação de hidróxidos metálicos amorfos que incorporam partículas e coloides 

(Di Bernardo; Dantas, 2006). Na neutralização de cargas, íons metálicos hidrolisados 

adsorvem-se às partículas coloidais, reduzindo o potencial zeta (ζ) e permitindo a agregação. 

Na coagulação por varredura, concentrações mais elevadas geram precipitados de hidróxidos 

(como Fe(OH)₃) que “varrem” e envolvem partículas e coloides, formando flocos mais densos 

retidos pelos meios filtrantes (Ali et al., 2025). 

Como resultado, o pré-tratamento por coagulação contribui para a redução de turbidez, 

DQO particulada e indicadores microbiológicos. Pupin; Silva; Campos,  (2025), demonstraram 

que a associação entre coagulação química e filtração rápida pode alcançar remoções superiores 

a 99% de turbidez, aproximadamente 64% de DQO e cerca de 96% de sólidos suspensos totais 

(SST). De forma semelhante, Silva et al.,  (2019b), observaram que a coagulação prévia 

promove a desestabilização do sistema coloidal do efluente, resultando em remoções de 
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turbidez superiores a 98–99%, reduções de TSS maiores que 90–95% e remoções adicionais de 

DQO da ordem de 60–70%, além de favorecer a retenção de microrganismos indicadores ao 

longo das etapas subsequentes de filtração, aumentando o tempo de filtração. 

Dessa forma, a coagulação deve ser compreendida não como uma etapa isolada, mas 

como um componente integrado aos sistemas de filtração rápida, essencial para assegurar 

eficiência, estabilidade e confiabilidade sanitária no pós-tratamento de efluentes de reatores 

UASB, além de desempenhar papel estratégico na preparação do efluente para processos 

subsequentes de filtração e desinfecção. 

 

2.6.4.2.2 Pós-tratamento de efluentes de reatores UASB por sistemas de filtração direta 

 

A filtração direta (Figura 7) é uma alternativa baseada em sistemas de filtração rápida, 

composta por etapas de coagulação, floculação e filtração. A utilização de um meio filtrante 

com menor granulometria (entre 0,15–0,35 mm), aumenta a eficiência da remoção das 

partículas coaguladas, uma vez que há maior área superficial disponível por unidade de volume, 

favorecendo a retenção física e a formação de um leito filtrante mais denso (Barsan et al., 2020).  

 

Figura 7 - Sistema geral de pós-tratamento por filtração direta. 

 
Fonte: Adatpatdo de Barsan et al.,  (2020). 

 

Durante a operação, o material filtrante tende a acumular lodo na camada superior, 

reduzindo os espaços vazios e aumentando a velocidade do escoamento e as forças de 

cisalhamento. Esse efeito desloca as partículas floculadas para regiões mais profundas do leito, 

onde são retidas e depositadas. O processo segue até que a perda de carga se torne excessiva, 

devido ao entupimento dos interstícios pelos sólidos finos (colmatação). Nesse ponto, ocorre o 

transpasse das partículas floculadas, que resulta no aumento a turbidez do efluente (Barsan et 

al., 2020). 

Quando aplicada como etapa de pós-tratamento de efluentes provenientes de reatores 

UASB, a filtração direta tem demonstrado elevada capacidade de tratamento. Chernicharo et 
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al.,  (2018) relataram que, em sistemas de filtração direta operando com taxa de filtração de 100 

m³/m².d, resultam em DQO remanescente de 31 mg L-1, turbidez remanescente de 9 UNT e 

sólidos suspensos totais de 9,1 mg L-1. Esses resultados evidenciam a combinação de alto 

desempenho de remoção com maiores volumes de tratamento, especialmente quando 

comparada a tecnologias de filtração lenta. 

Outra vantagem importante da filtração direta em relação à filtração lenta é a maior 

produção de água tratada. Bar-Zeev et al.,  (2012) discutem que a filtração direta pode gerar um 

volume de filtrado até 300 vezes maior, embora isso exija maior frequência de retrolavagem 

devido ao aumento do acúmulo de sólidos no meio filtrante. Mesmo assim, os filtros diretos 

apresentam dimensões significativamente menores do que os filtros lentos, o que pode ser uma 

vantagem em contextos com restrição de área disponível. 

Apesar das vantagens associadas à filtração direta, a sua operação é limitada pelo tempo 

útil de filtração, que tende a reduzir devido ao aumento da taxa de filtração e a carga de sólidos 

e matéria orgânica elevada do efluente. Chernicharo et al.,  (2018), demonstram que há uma 

relação direta entre taxa de filtração, carga orgânica do afluente e redução da carreira de 

filtração, afirmando que sistemas de filtração direta são adequados principalmente para 

efluentes com turbidez inferior a 20 UNT. Além disso, embora a filtração direta seja eficiente 

na remoção de turbidez e sólidos suspensos, ela não garante a eliminação completa de 

microrganismos patogênicos, sendo necessária a inclusão de etapas complementares de 

desinfecção para segurança sanitária do efluente final destinado ao reúso (Barsan et al., 2020). 

Apesar da filtração direta apresentar elevada eficiência na remoção de turbidez e sólidos 

suspensos e permitir maior produtividade hídrica quando comparada a sistemas de filtração 

lenta, sua aplicação como etapa final de pós-tratamento para reúso ainda é restrita. Isso se deve 

à redução do tempo de carreira de filtração por colmatação, à necessidade de retrolavagens 

frequentes e à remoção incompleta de microrganismos patogênicos. Dessa forma, a filtração 

direta exige a associação à etapas complementares de desinfecção ou a integração com pré-

processos que garantam maior controle operacional, visando assegurar a consistência da 

qualidade microbiológica e a segurança sanitária do efluente destinado ao reúso. 

 

2.6.4.2.3 Pós-tratamento de efluentes de reatores UASB por sistemas de dulpa filtração (DF) 

 

Dentro do contexto de filtração rápida, a dupla filtração (DF) (Figura 8) combina uma 

etapa inicial de coagulação e filtração ascendente em meio granular, seguida por filtração 

descendente em areia. Essa configuração amplia a capacidade do sistema de lidar com efluentes 
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de maior carga particulada e variações operacionais, conferindo maior estabilidade e robustez 

quando comparada à filtração direta, especialmente em termos de proteção do meio filtrante e 

manutenção de vazões operacionais (Cavallini et al., 2012, 2013). 

 

Figura 8 - Sistema geral de pós-tratamento por dupla filtração (DF). 

 
Fonte: Adaptado de Cavallini et al.,  (2016). 

  

Embora utilizada no tratamento de águas de abastecimento, a DF vem sendo investigada 

como pós-tratamento de efluentes anaeróbios (Silva et al., 2020). Estudos demonstram que a 

combinação de coagulação com FeCl3 e DF pode alcançar remoções elevadas de turbidez e 

fósforo, além de reduzir significativamente a carga microbiológica do efluente, com eficiência 

superior à observada em sistemas de filtração direta. Em ensaios de pós-tratamento de efluente 

de reator UASB, a DF apresentou remoções superiores a 90% de turbidez e de fósforo total, 

além de auxiliar nas reduções de até 2 log de indicadores microbiológicos como coliformes 

totais, E. coli e colifagos somáticos (Cavallini et al., 2016). 

A presença da etapa de filtração ascendente confere proteção ao filtro descendente, 

evitando entupimento precoce e aumentando a segurança operacional do sistema. Esse arranjo 

permite operar com taxas de filtração elevadas no primeiro estágio, enquanto o filtro 

descendente atua como polidor, resultando em maior previsibilidade do desempenho e menor 

sensibilidade a variações de carga sólida no efluente bruto (Matos; Silva; Campos, 2025; Silva 

et al., 2020) 

Além disso, a maior remoção de partículas e microrganismos promovida pela DF produz 

um efluente com características mais favoráveis à etapa de desinfecção subsequente. Isso reduz 

a demanda por desinfetantes e diminui o potencial de formação de SPDs, reforçando a eficiência 

e a segurança sanitária do processo global (Cavallini et al., 2016). 

A DF também pode ser associada a etapas complementares, como o uso de adsorventes 

como a clinoptilolita e desinfecção por ozônio (O3), visando aprimorar a remoção de nutrientes 

e ampliar o controle microbiológico. Costa et al.,  (2021a), discutem que a combinação de DF 

substituindo a areia por zeólita do tipo clinoptilolita e ozonização leva a um aumento na 
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eficiência de remoção de contaminantes e reforça a segurança microbiológica do efluente pós-

tratado, com remoções de DBO superiores a 95% utilizando dose mínima de ozônio de 0,4 mg 

L⁻¹. Doses mais elevadas (5,0–7,0 mg L⁻¹) promoveram melhorias adicionais na remoção de 

DQO e nitrogênio total, enquanto o sistema de dupla filtração isoladamente alcançou reduções 

superiores a 87% de E. coli e 89% de coliformes totais. 

Silva et al.,  (2020), compararam sistemas de pós-tratamento de efluente de reator UASB 

por diferentes técnicas de filtração, incluindo DF em cascalho seguida por areia. Os dados 

experimentais mostraram que DF promoveu remoções de DQO na faixa de cerca de 82–97,9 % 

em relação ao efluente pós-reator anaeróbio, melhorando substancialmente os parâmetros 

físico-químicos quando comparada a tratamentos convencionais como lagoas e filtros 

biológicos. Além disso, todos os sistemas rápidos apresentaram redução de mais de 99 % de 

turbidez. 

Silva; Campos,  (2022a), aplicaram DF ao efluente pós-UASB e observaram melhorias 

significativas na qualidade da água, tornando-a compatível com reúso urbano e indireto para 

potabilização. Em condições otimizadas (20 mg L-1 de FeCl3 e pH neutro), o efluente após 

coagulação química e DF apresentou DOC < 2 mg L-1, COD < 1 mg L-1, BOD < 1 mg L-1, 

turbidez < 1 UNT e SST < 1 mg L-1. Também foram registradas concentrações remanescentes 

menores de amônia, fósforo total e surfactantes (< 0,1 mg L-1), demonstrando a eficiência da 

DF combinada com coagulação e filtração rápida por DF. 

Vedam Pupin, da Silva e Campos (2025), avaliaram a eficiência de pós-tratamento de 

efluente de microcervejaria por meio de coagulação associada a filtração rápida, incluindo DF, 

a uma taxa de filtração de 120 m³/m².d. Foram observadas reduções em parâmetros físico-

químicos como DQO (64 %), DBO (59 %), SST (96 %) e turbidez (99 %), variando conforme 

o coagulante (PAC, FeCl₃ ou um coagulante natural à base de tanino). 

Matos et al.,  (2025), avaliaram o tratamento de efluente sintético contendo corantes azo 

por coagulação seguida de DF, obtendo remoções de 76,73% de DQO, 81,31% de DBO, 

42,31% de surfactantes lineares (LAS), 80,00% de nitrogênio total, 40,96% de nitrato, 100% 

de nitrito e 99,58% de turbidez. Para cor e os corantes Ponceau e Tartrazine, as remoções 

variaram entre 92,86% e 100%, evidenciando a eficácia da DF na remoção de corantes e matéria 

orgânica. 

Matos; Silva; Campos,  (2025), valiaram o desempenho da DF como pós-tratamento de 

efluente de reatores UASB, associada à coagulação com FeCl3 em concentrações de 60, 100 e 

140 mg L-1, com taxa de filtração de 120 m³/m².d. O sistema apresentou elevada eficiências na 

remoção de sólidos e matéria orgânica, com reduções superiores a 90% para turbidez, sólidos 
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suspensos totais, DQO e DBO. A eficiência foi semelhante entre as concentrações, mas a 

colmatação da DF ocorreu mais rapidamente em concentrações de 60 mgL-1.  

Com base nisto, DF se configura como uma alternativa robusta e operacionalmente mais 

segura do que a filtração direta para o pós-tratamento de efluentes de reatores UASB, sobretudo 

quando o objetivo é reduzir partículas e microrganismos antes da desinfecção final, garantindo 

maior estabilidade do processo. Apesar do elevado potencial de remoção, a DF ainda depende 

de desinfecção complementar para atender a padrões microbiológicos mais rigorosos, e seu 

desempenho é influenciado por fatores como dosagem e tipo de coagulante, regime hidráulico 

e qualidade do efluente bruto. Portanto, embora seja mais compacta que sistemas convencionais 

de filtração lenta e apresente melhor desempenho operacional, a DF deve ser avaliada em 

conjunto com etapas adicionais de desinfecção e/ou adsorção para assegurar a segurança 

sanitária e a consistência da qualidade do efluente final destinado ao reúso. 

 

2.6.4.2.4 Pós-tratamento de efluentes de reatores UASB por sistemas de tripla filtração (TF) 

 

Como uma evolução dos sistemas de filtração rápida, a tripla filtração (TF) (Figura 9) 

tem sido investigada como alternativa eficiente para o pós-tratamento de efluentes provenientes 

de reatores anaeróbios (Silva et al., 2020). Essa configuração combina etapas sucessivas de 

coagulação e separação sólido-líquido, filtração ascendente, filtração descendente e um terceiro 

estágio de tratamento, geralmente constituído por materiais adsorventes ou de troca iônica, 

como carvão ativado e clinoptilolita (Silva; Silva; Campos, 2025). 

 

Figura 9 - Sistema geral pós-tratamento por tripla filtração (TF). 

 
Fonte: Adaptado de Silva et al.,  (2020). 
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A adoção de múltiplas barreiras físicas e químicas confere à TF maior robustez frente a 

variações na qualidade do efluente anaeróbio, favorecendo a remoção de partículas, sólidos 

suspensos, matéria orgânica dissolvida e espécies nitrogenadas (Matos; Silva; Campos, 2025). 

O estágio final de tratamento, que emprega carvão ativado e/ou clinoptilolita, aumenta o 

potencial de remoção de contaminantes não retidos eficientemente nas etapas anteriores, como 

amônia, metais tóxicos, pesticidas, fármacos, hormônios e produtos de higiene pessoal (Silva; 

Campos, 2022). Essa combinação torna a TF especialmente atrativa para aplicações que exigem 

efluentes de maior qualidade, incluindo irrigação agrícola, usos urbanos e ambientais, e 

reabastecimento de aquíferos, conforme as diretrizes da USEPA (USEPA, 2017). 

Além das vantagens operacionais, como maiores taxas de filtração (aproximadamente 

120 m³/m².d) e redução da necessidade de retrolavagem do filtro de areia, TF demonstra 

elevados índices de remoção de parâmetros físico-químicos: filtros de clinoptilolita alcançam 

mais de 99% de remoção de espécies nitrogenadas, enquanto filtros de carvão ativado removem 

DQO, DBO e COD em mais de 97% (Matos; Silva; Campos, 2025; Silva; Campos, 2022). 

Silva et al.,  (2020),  avaliaram os efeitos de TF em duas configurações principais: TF‑C, 

que utiliza clinoptilolita como meio filtrante final, e TF‑AC, que emprega carvão ativado. Entre 

as configurações avaliadas, apenas o TF‑C produziu efluente sem toxicidade significativa em 

bioensaios com embriões e larvas de Rhamdia quelen. TF-C também promoveu a maior 

remoção de nitrogênio amoniacal chegando a 0,33 mg L-1, reduzidos em comparação com os 

valores observados em DF (44,0 mg L-1) e TF‑AC (46,6 mg L-1). Esses resultados indicam que 

a combinação de clinoptilolita e carvão ativado em um sistema de TF pode ser ainda mais 

vantajosa, unindo a eficiência da remoção de espécies nitrogenadas da clinoptilolita à maior 

adsorção de matéria orgânica do carvão, garantindo um tratamento mais completo e seguro do 

efluente anaeróbio. 

Silva; Campos,  (2022a), demostraram que a TF incluindo pedregulho, areia, zeólita e 

carvão ativado, associada à desinfecção, produziu efluente de esgoto urbano com qualidade 

compatível com reúso potável indireto. O tratamento reduziu DOC, COD e BOD a < 2 mg L-1, 

turbidez e TSS a < 1 mg L-1, amônia e fósforo a < 0,1 mg L-1, enquanto a desinfecção eliminou 

totalmente coliformes totais e E. coli. O sistema apresentou aproximadamente 91 % de 

recuperação de água. 

Pupin; Silva; Campos,  (2025), avaliaram opós‑tratamento de efluente de 

microcervejaria combinando coagulação com dupla e tripla filtração a 120 m³/m².d. O sistema 

alcançou remoções expressivas de cor (98 %), DQO (64 %), DBO (59 %), fenóis (100 %), 

fósforo total (99 %), TKN (77 %), TSS (96 %) e turbidez (99 %), variando conforme o 
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coagulante (PAC, FeCl₃ ou tanino). O PAC apresentou maior eficiência, seguido do tanino e do 

FeCl₃, indicando que a combinação de coagulação com tripla filtração eficiente no tratamento 

de efluentes industriais. 

Matos; Silva; Campos,  (2025), avaliaram o pós-tratamento de efluentes de reatores 

anaeróbios com coagulação TF em filtros de pedregulho, areia, carvão ativado e clinoptilolita 

a uma taxa de filtração de 120 m³/m².d. O sistema alcançou até 97 % de remoção de DQO, 96 % 

de DBO, 99 % de turbidez e sólidos suspensos, e >99 % de espécies nitrogenadas com 

clinoptilolita, que se destacou na retenção de nitrogênio, enquanto o carvão ativado foi mais 

eficiente na adsorção de matéria orgânica dissolvida. 

Matos et al.,  (2025) avaliaram coagulação seguida de DF e TF no tratamento de efluente 

sintético com corantes azo (Ponceau e Tartrazina). TF promoveu remoções de DQO e DBO 

para >98 %, atingiu quase 100 % para LAS, nitrito, TN, turbidez e cor, >77 % para nitrato, e 

reduziu a concentração dos corantes azo (<LD), devido à adsorção pelo carvão ativado e troca 

iônica pela zeólita, evidenciando seu potencial para tratamento de efluentes complexos. 

 Apesar do desempenho promissor, a aplicação da TF como pós-tratamento de efluentes 

anaeróbios ainda carece de estudos integrados que avaliem simultaneamente a eficiência 

microbiológica, a resposta à desinfecção, a formação de SPDs e os impactos toxicológicos 

associados ao reúso (Matos; Silva; Campos, 2025; Silva et al., 2020; Silva; Silva; Campos, 

2025; Silva; Campos, 2024). Além disso, aspectos operacionais e econômicos em condições 

representativas de sistemas reais permanecem pouco explorados, o que limita a plena 

implementação da tecnologia (Matos; Silva; Campos, 2025). 

 Nesse contexto, a TF se apresenta como uma tecnologia emergente de elevado potencial 

para o pós-tratamento de efluentes de reatores anaeróbios, justificando investigações adicionais 

que consolidem sua aplicabilidade na produção de água de reúso segura e sustentável. 

 

2.7 DESINFECÇÃO DE EFLUENTES DOMÉSTICOS NA OBTENÇÃO DE ÁGUAS DE 

REÚSO 

 

A desinfecção constitui uma etapa crítica, no pós‑tratamento de efluentes provenientes de 

reatores UASB, uma vez que microrganismos, incluindo E. coli e coliformes totais, ainda 

podem estar presentes em concentrações superiores aos limites estabelecidos pelas legislações 

de reúso, mesmo após etapas de filtração (Dantas et al., 2024). Estudos recentes indicam que a 

aplicação de desinfetantes convencionais, como o Cl, promove a inativação eficiente de E. coli 

e coliformes totais em efluentes tratados por sistemas de filtração, garantindo a conformidade 
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com padrões de qualidade para diferentes classes de reúso (Medeiros et al., 2025; Silva; 

Campos, 2024). Além disso, métodos alternativos, como ácido peracético (APA) e O₃, têm 

demonstrado bons resultados na redução desses microrganismos em efluentes secundários, 

tornando-os adequados para reúso seguro quando avaliados com base em indicadores 

microbiológicos (Cavallini et al., 2016; Costa et al., 2021b; Medeiros et al., 2025). 

Apesar da elevada eficiência de diferentes desinfectantes na remoção de 

microrganismos indicadores, como E. coli e coliformes totais, a persistência de outros grupos 

bacterianos, como enterococos e Clostridium perfringens, sob as mesmas condições de 

tratamento pode exigir estratégias de desinfecção mais rigorosas para garantir a inativação 

completa (Medeiros et al., 2025). A persistência desses microrganismos após a desinfecção 

representa um potencial risco à saúde pública, uma vez que promovem à contaminação de 

fontes de água, comprometendo a segurança do reúso (Dantas et al., 2024; USEPA, 2017).  

Com base nessa perspectiva, estudos buscam otimizar a desinfecção de efluentes 

provenientes de reatores UASB com pós‑tratamento por filtração, ajustando as concentrações 

de desinfetantes e combinando-os com radiação ultravioleta (UV) promovendo a intensificação 

da etapa de desinfecção (Mortezazadeh et al., 2025). Essas estratégias aumentam a remoção de 

microrganismos e reduzem a probabilidade de recrescimento, garantindo um reúso mais seguro 

da água tratada. 

Portanto, a seleção e o dimensionamento adequados da etapa de desinfecção, 

considerando o tipo de desinfetante, a concentração, as condições operacionais e a diversidade 

de espécies microbianas alvo, são fundamentais para garantir a eficiência do tratamento e a 

qualidade da água destinada ao reúso. 

 

2.7.1 Desinfecção de Efluentes Domésticos por Cloro (Cl) na Obtenção de Águas de Reúso 

 

A cloração é um dos processos de desinfecção mais utilizados ao redor do mundo em 

plantas de tratamento de efluentes e águas, devido a sua eficiência na eliminação de agentes 

patogênicos. A cloração pode ser realizada pela utilização de desinfectantes como o Hipoclorito 

de Sódio (NaClO) e o Dióxido de Cloro (ClO2). Na cloração há formação de espécies de íon 

hipoclorito (ClO-) e cloreto (Cl-) que dependem do pH do meio, o que também se caracteriza 

como uma influência na etapa de desinfecção utilizando este agente. Quando adicionado em 

solução, a formação de espécies reativas pela cloração segue o modelo das reações 1 e 2, 

levando a uma maior formação destas espécies em pH próximo a 7(Liu et al., 2023a). 
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Cl2(aq) + H2O(aq) ⇄ HClO(aq) + H+
(aq) + Cl-

(aq) (pH~3.4) (1) 

HClO(aq) ⇄ ClO-
(aq) + H+

(aq)  (pH~7,4)  (2) 

 

 A cloração é desenvolvida com base na adição destes desinfectantes sobre agitação, no 

efluente, utilizando concentrações de 0,5 a 20 mg L-1 (Bhatt et al., 2020). O tempo de contato 

também é importante para o processo, podendo variar na ordem de minutos até horas 

dependendo da concentração de Cl adicionada (Petousi et al., 2022). A utilização de ClO2 na 

cloração é mais complexa devido sua instabilidade, sendo necessário a geração em sito para 

utilização (Pichel; Vivar; Fuentes, 2019). 

Em relação aos demais desinfectantes, a cloração é mais econômica e demanda de uma 

menor complexidade na operação do sistema, além de fornecer a eliminação de uma maior 

quantidade de diferentes patógenos presentes no efluente tratado como E.coli, Acidimicrobium, 

Kribbella, Mycobacterium, Rhodococcus, Saccharopolyspora, Euzebya, Kaistobacter, 

Novosphingobium, Rhodobacter, Klebsiella spp, Sphingobium, Sphingomonas, 

Polynucleobacter, Legionella, Luteibacter, Dethiosulfovibrio, Candidatus, Xiphinematobacter, 

Salmonella spp., P. aeruginosa e Vibrio spp. (Bhatt et al., 2020; Truchado et al., 2018). 

Truchado et al.,  (2018), estudaram a desinfecção de água de irrigação com ClO₂ durante 

o cultivo de espinafre baby em campos abertos comerciais. A água de irrigação foi tratada 

continuamente com concentração remanescente menores de ClO₂ (~0,25 mg L-1) para avaliar a 

redução de bactérias patogênicas e o impacto na microbiota da água, do solo e da cultura. Os 

resultados mostraram que o tratamento com ClO₂ não afetou a diversidade geral da comunidade 

bacteriana, mas reduziu significativamente a abundância relativa de P. aeruginosa (2,28-vezes) 

e Enterobacteriaceae (2,5-vezes), grupos associados à deterioração de alimentos e doenças 

transmitidas por alimentos. 

Silva et al.,  (2019a), avaliaram a desinfecção de efluentes de reatores anaeróbios 

utilizando Cl e APA como desinfectantes após filtração. Foram testadas concentrações de cloro 

livre de 0,8 e 1,6 mg L-1, que promoveram inativação completa de coliformes totais e E. coli. 

Os resultados indicam que a aplicação controlada de desinfetantes, combinada com filtragem 

prévia, é suficiente para atender aos padrões microbiológicos exigidos para reúso urbano, 

industrial e agrícola, garantindo água tratada segura sem comprometer a qualidade do efluente. 

Hassaballah et al.,  (2020), avaliaram a desinfecção de efluente secundário usando Cl. 

Com 2 mg L-1 por 30 min (C.t = 60 mg.min L-1), o Cl promoveu redução significativa de E. coli, 

enterococos e colifagos somáticos, alcançando padrões adequados para reúso. Em C.t = 

20 mg.min L-1 (2 mg L-1 por 10 min), a eficiência foi menor, especialmente para enterococos, e 
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temperaturas reduzidas (4 °C) destacaram a superioridade do Cl sobre o APA para indicadores 

bacterianos. Protozoários como Cryptosporidium parvum não foram significativamente 

inativados. 

Freitas; Leite; Daniel,  (2021), avaliaram a aplicação de NaClO para desinfecção de 

efluentes provenientes de reatores biológicos em sistemas descentralizados. Ensaios em 

batelada, utilizando concentrações de 5, 10 e 15 mg L⁻¹ de Cl e tempos de contato de 5, 10 e 15 

min, indicaram que a inativação de E. coli e coliformes totais dependeu principalmente da 

qualidade do efluente tratado, independentemente do desinfetante empregado. A condição de 

15 mg L⁻¹ por 15 min apresentou as maiores reduções microbiológicas.  

Kesar; Bhatti,  (2022), estudaram a desinfecção de efluente secundário com Cl visando 

ao reúso de água não potável. Concentrações de 1,0 a 3,0 mg L-1 foram aplicadas com tempos 

de contato de 15, 30 e 60 min. A aplicação de 1,5 mg L-1 por 30 min promoveu redução 

inativação de coliformes totais e indicadores bacterianos, com maior remoção logarítmica à 

medida que a concentração e o tempo de contato aumentaram, garantindo padrões 

microbiológicos adequados para reúso. 

Cochran et al.,  (2023), avaliaram a cloração de efluentes visando ao reúso potável, com 

foco na inativação de microrganismos e controle microbiológico. A cloração de contaminantes 

emergentes, incluindo hormônios e pesticidas, demonstrou eficácia na redução de indicadores 

microbiológicos, embora tenha formado SPDs com perfis variados de toxicidade e atividade 

estrogênica. O estudo evidencia que a cloração é essencial para garantir segurança 

microbiológica em águas de reúso, mas deve ser cuidadosamente dosada e monitorada para 

minimizar impactos de SPDs. 

Silva; Campos,  (2024), estudou a desinfecção por Cl a partir de um efluente doméstico 

com tratamento primário por sistema UASB seguido de coagulação, sedimentação e TF. As 

concentrações de Cl utilizadas foram de 0,8 e 1,6 mg L-1, alcançando a inativação de espécies 

como coliformes totais e coliformes fecais do efluente final. O efluente final também apresentou 

valor reduzido para quantidades de espécies de nitrogênio, DQO, DBO, SST e SDT assim como 

um efluente com qualidade de reúso urbano, industrial e de potabilidade indireta. 

Fallah et al.,  (2025), avaliaram a desinfecção por Cl de efluentes secundários em 

bateladas laboratoriais e testes piloto em fluxo contínuo. Nos ensaios, concentrações de Cl 

foram aplicadas sob menores (Ḡ ≈ 762–1000 s⁻¹) e maiores (Ḡ ≈ 10.000–18.158 s⁻¹) 

intensidades de mistura. Resultados mostraram que a maior mistura reduziu drasticamente o 

produto CT necessário, de 48,5 mg.min L-1 para 0,82 mg.min L-1, para atingir 10 UFC/100 mL 

de coliformes totais, aumentando a penetração do desinfetante nos flocos e minimizando 
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“tailing”. A eficácia foi alcançada sem exceder os limites regulatórios de SPDs, destacando a 

importância da consideração da intensidade de mistura na otimização da concentração de Cl 

para reúso de água. 

Apesar da ampla aplicação e da comprovada eficiência da cloração na inativação de 

microrganismos indicadores e patogênicos em efluentes secundários, persistem preocupações 

relacionadas à formação de SPDs, especialmente quando o cloro é aplicado a efluentes pós-

tratados por sistemas de DF e TF, sob diferentes dosagens. Esses aspectos, aliados à necessidade 

de atender aos padrões microbiológicos exigidos para diferentes modalidades de reúso, 

reforçam a importância de estudos integrados que avaliem de forma simultânea a eficiência 

microbiológica, os impactos toxicológicos e as condições operacionais da cloração como 

tecnologia para a desinfecção de efluentes destinados ao reúso. 

 

2.7.2 Desinfecção de Efluentes Domésticos por Ácido Peracético (APA) na Obtenção de Águas 

de Reúso 

 

O APA começou a ser utilizado como um desinfectante no final dos anos 1970 e começo 

dos anos 1980 (Ragazzo et al., 2020). É composto por uma mistura em equilíbrio de APA, 

peróxido de hidrogênio, ácido acético e água como mostra a reação 3. O mecanismo de 

desinfecção deste agente é afetado, assim como na cloração, pelo pH do meio reacional e o 

tempo de contato deste com o efluente. A eliminação de patógenos pela ação do APA em 

concentrações médias de 1 - 8 mg L-1 sobre um tempo de contato de médio de 20 minutos ao 

efluente, decorre dos mecanismos de ação deste desinfectante. Os produtos gerados pela 

decomposição do APA em água, como oxigênio e peróxido de hidrogênio (H2O2), também 

causam o rompimento de cadeias sulfídricas e sulfúricas das enzimas que compõe a membrana 

celular, prejudicando assim o equilíbrio das atividades intra e extracelular (Cavallini et al., 

2012; Chen et al., 2022; Silva; Campos, 2022). 

 

CH3COOH(aq) + H2O2(aq) ⇄ CH3COOOH(aq) + H2O(aq)  (3) 

 

Cavallini et al.,  (2013) discutem que o efluente tratado com APA apresenta elevada 

remoção de patógenos em concentrações de 1 a 10 mg L-1. Em maiores concentrações (<10 mg 

L-1), a eficiência na inativação microbiana se mantém, porém, o efluente começa a apresentar 

valores elevados de DBO e DQO, alterando suas características físico‑químicas. Além disso, 

elevadas concentrações de APA podem levar ao aumento da quantidade de OD no efluente, 
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devido à decomposição do desinfectante e do peróxido de hidrogênio (produto de decomposição 

do APA), conforme ilustram as reações 4 e 5, o que pode ser benéfico para a qualidade do 

efluente. 

 

2CH3COOOH(aq) → 2CH3COOH(aq) + ½O2(aq) (4) 

H2O2(aq) → H2O(aq) + 2O2(aq) (5) 

 

Cavallini et al.,  (2016) apresentam a eficiência de remoção pela desinfecção por APA, 

de efluentes domésticos com pós tratamento por sistema de coagulação, sedimentação e 

filtração. Em concentrações de 1 mg L-1, houve inativação de E. coli do efluente, entretanto 

nestas condições, a eliminação de coliformes totais não é eficiente. Já em concentrações de 8 

mg L-1 de APA foram atingidas inativações de patógenos como E. coli, coliformes totais, C. 

perfringens e colifagos somáticos. Com o ajuste de pH e coloração do efluente, o mesmo se 

enquadra em diferentes classes de reúso como agricultura, agricultura restritiva, represamento, 

represamento restritivo, ambiental, industrial e reposição de águas subterrâneas para reúso não 

potável, de acordo com a US Environmental Protection Agency’s Manual: Guidelines for Water 

Reuse (2012). 

Hassaballah et al.,  (2020), avaliaram a desinfecção de efluentes secundários utilizando 

APA como agente desinfectante. Foram testadas concentrações de 2 mg L-1 com tempos de 

contato de 10 e 30 min, permitindo comparar a eficiência do APA com a do Cl. Os resultados 

mostraram que o APA promoveu reduções de aproximadamente 2–3 log de E. coli, 1,5–2,5 log 

de enterococos e cerca de 1–2 log de colifagos somáticos, alcançando classificações 

compatíveis com os padrões microbiológicos exigidos para reúso não potável. No entanto, 

protozoários como Cryptosporidium parvum não foram significativamente inativados nas 

condições testadas. 

Bonetta et al.,  (2021), compararam a eficácia de diferentes desinfectantes em esgoto 

urbano, incluindo APA, em três estações de tratamento de larga escala. Na planta onde a 

desinfecção foi realizada com APA, observou-se redução de indicadores microbiológicos como 

E. coli, coliformes totais e enterococos, com remoções típicas entre 1 e 2 log (90–99%), embora 

essas reduções tenham sido, em geral, inferiores às obtidas com cloração, que alcançou valores 

próximos de 2–4 log (99–99,99%), dependendo das condições operacionais e da qualidade do 

efluente. A presença de patógenos como Salmonella spp. foi inferior nos efluentes tratados com 

APA (17 % dos casos) em comparação com UV, mas ainda evidencia a necessidade de 

monitoramento detalhado para assegurar a segurança do efluente final. 



52 
 

 

Silva; Campos,  (2022a), avaliaram a desinfecção por APA em duas concentrações (4 

mg L-1) e (8 mg L-1), em efluente doméstico para eliminação de coliformes totais e E. coli. Os 

resultados demonstraram a remoção total de ambos os patógenos já nas menores concentrações 

estudados. Outros estudos envolvendo o tratamento de efluente doméstico para remoção destes 

patógenos, apresentam remoção de patógenos >95% para concentrações de APA de 1,5 – 4,5 

mg L-1 (Foschi et al., 2022). Menores concentrações de APA 0,5 - 3 mg L-1, também se 

mostraram promissoras na inibição de bactérias nitrificantes em sistemas de tratamento de 

efluentes. Das 26 bactérias estudadas, 17 espécies de diferentes culturas, apresentaram uma 

redução >50% na quantidade destes patógenos após desinfecção por APA (Chen et al., 2022).  

Ding et al.,  (2023b), O estudo demonstrou que o APA apresentou menor capacidade 

desinfetante em relação ao PFA e ao NaClO, especialmente em condições de maior turbidez e 

em efluentes secundários. Enquanto NaClO e PFA alcançaram inativações de até 4 log de E. 

coli e S. aureus com valores de C·t ≤ 1 mg L⁻¹.min, o APA apresentou desempenho inferior nas 

mesmas condições operacionais. A eficiência de inativação aumentou com o incremento do 

produto concentração-tempo (C·t) e do tempo de contato, evidenciando que a dosagem aplicada 

e o tempo de exposição são fatores críticos para garantir a eficácia do APA em aplicações de 

reúso de água. 

Silva; Campos,  (2024), estudaram a desinfecção de efluente urbano com pós-tratamento 

por TF e desinfecção por APA, alcançando inativação completa de coliformes totais e 

coliformes fecais com concentrações de 4,0 mg L-1 de APA. Os autores concluem que a 

aplicação controlada de APA, associada a processos de filtração prévia, é suficiente para 

atender aos padrões microbiológicos exigidos para reúso urbano, industrial e para potabilidade 

indireta, garantindo água tratada segura sem comprometer as características físico-químicas do 

efluente. 

Shariatmadari,  (2025), investigaram a desinfecção de água e efluentes em ambientes de 

processamento avícola utilizando APA como agente antimicrobiano. Em aplicação prática no 

processamento de aves, a utilização de APA em concentrações entre 0,01 e 0,5 mg L-1 resultou 

em uma redução de 20 a 200‑vezes na contagem total de microrganismos, incluindo bactérias 

entéricas. 

Apesar da comprovada eficiência do APA na inativação de diversos microrganismos 

indicadores e patogênicos em efluentes secundários, ainda persistem lacunas quanto às 

consequências de sua aplicação em efluentes provenientes de reatores UASB com 

pós‑tratamento por TF. Entre essas lacunas destacam-se a resistência de certos microrganismos, 
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a otimização das concentrações necessárias para diferentes condições de operação, e os efeitos 

potenciais sobre a formação de SPDs e a segurança de aplicações em produtos agrícolas. 

 

2.7.3 Desinfecção de Efluentes Domésticos por Ozônio (O3) na Obtenção de Águas de Reúso 

 

A desinfecção por O3 ou ozonização ocorre através de mecanismos complexos a partir 

da redução à O2, formação de radicais como a hidroxila (HO•) ou interação direta do O3 com a 

matéria orgânica do meio (Dorevitch et al., 2020). Os radicais formados provenientes dos 

equilíbrios envolvendo o O3, mostradas nas reações 6 a 8, também são responsáveis pelas 

interações e degradação dos componentes da matéria orgânica. Entretanto, quando utilizado 

apenas o O3, em geral as reações desencadeadas são relativamente lentas, sendo necessário, 

tempos de contatos com o efluente >4 min (Costa et al., 2021a; Dong et al., 2022; Iakovides et 

al., 2019). 

 

O3(g) + H2O(l) → H2O2(aq) + O2(aq) (6) 

2O3(g) + H2O2(aq) → 2HO•
(aq) + 3O2(aq) (7) 

H2O2(aq) → 2HO•
(aq) (8) 

 

Um dos fatores que altera a eficiência do mecanismo de desinfecção por O3 é a 

temperatura. Tachikawa; Yamanaka,  (2014) discutem que em temperaturas reduzidas (8 – 

14ºC) o O3 apresenta maior estabilidade, aumentando assim sua disponibilidade, assim como, 

há o aumento de HO• gerados pela sua decomposição.  

O O3 mostra-se eficiente na remoção de bactérias, vírus e protozoários (Pichel; Vivar; 

Fuentes, 2019). Gan et al.,  (2014) estudaram o efeito do O3 na eliminação de C. pyrenoidosa 

de efluentes provenientes de criadouros de suínos com DQO (~500 mg L-1), TN (~40 mg L-1), 

TP (~10 mg L-1) e NH3 (~39 mg L-1). Neste caso, foram necessárias concentrações de 25 

mgO3/min para remoção de 97% dos patógenos, em tempos de contato de 5 min, subindo para 

98% em 10 min. 

A pré-ozonização também é discutida na associação da desinfecção por H2O2, 

configurando o sistema O3/H2O2. A associação de ambos os desinfectantes, se deu pela da pré-

ozonização, por 30 minutos do efluente, seguido de diferentes tempos de contato do efluente 

pré ozonizado, com o H2O2, ambos em diferentes concentrações. A eficiência de desinfecção 

de biofilmes contendo P. fluorescens, aumenta ao passo que a concentração de H2O2 e O3 são 

elevadas, para valores próximos de 1,05% e 1,5 mgO3 L
-1. Nestas condições, a partir de 60 
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minutos, a taxa de sobrevivência de P. fluorescens cai de 1 para ~0,01, chegando a ~0,0005 em 

150 minutos (Tachikawa; Yamanaka, 2014). 

Graça et al.,  (2020), estudaram a desinfecção por O3 em efluente proveniente de 

ultrafiltração em pH ~7,5 com características de 22,7 mg L-1 de DQO, e valores <LD para TN 

e TP. Foram necessárias concentrações de 0,9 gO3/g de DOC sob um tempo de retenção de 8 

min, para remoção de bactérias heterotróficas, e inativação de enterobactérias, enterococos e 

fungos. O efluente gerado foi avaliado com potencial reúso para irrigação agrícola, sem 

restrição. 

Costa et al.,  (2021a) estudaram a desinfecção por O₃ na remoção de E. coli e coliformes 

totais em efluente doméstico tratado por UASB seguido de DF (filtro ascendente de cascalho e 

filtro de clinoptilolita), com DQO ~150 mg L-1, TN ~73 mg L-1 e NH₃ ~46 mg L-1. As 

concentrações de 0,4; 5,0 e 7,0 mg O₃ L-1, com 5 min de contato, alcançaram remoção >99% 

de coliformes totais e >93% de E. coli, mesmo nas menores concentrações. Nessas 

concentrações, o O₃ também auxiliou na remoção de DBO, embora com queda de eficiência em 

concentrações menores que 4 mg O₃ L-1, enquanto a remoção de DQO apresentou tendência 

inversa. O processo ainda removeu >95% de nitrogênio total e >99% de nitrogênio amoniacal. 

O efluente final pode ser destinado ao reúso em manutenção de banheiros, irrigação de pomares, 

cereais, pastagens e outras culturas, por escoamento superficial ou irrigação pontual. 

Wei et al.,  (2022), discutem um considerável aumento na desinfecção em sistemas de 

reutilização de efluente na china, associando pre-ozonização e cloração (O3/cloração). 

Utilizando concentrações de O3 de 0 – 3 mg L-1, e concentrações de 2,5 mg L-1 de Cl, foram 

encontradas remoções de coliformes fecais, E. coli, coliformes totais e contagens de bactérias 

heterotróficas de ~log 3,5, ~log 3,5, ~log 3,5 e ~log 2,2 respectivamente. Em comparação com 

a desinfecção apenas por Cl e O3, a junção O3/Cl, demonstra uma melhor performance na 

remoção destes microrganismos.  

Hogard et al.,  (2023), avaliou a desinfecção por O3 em efluente secundário para reúso, 

aplicando concentrações de até ~6,9 mg L-1 de O₃. A ozonização promoveu reduções de ~6 log 

de colifagos somáticos e ~4 log de E. coli, demonstrando elevada eficiência microbiana. Os 

autores destacam que a manutenção do resíduo de O3 é essencial para inativar microrganismos 

mais resistentes, enquanto estratégias de controle de bromato, como adição de monocloramina 

ou peróxido de hidrogênio, influenciam a oxidação de contaminantes e a formação de SPDs, 

exigindo equilíbrio entre desinfecção e segurança do efluente. 

Costa et al. (2024) avaliaram uma unidade piloto de ozonização para reúso potável em 

efluente, aplicando três concentrações de O3 em relação ao carbono orgânico total (0,7; 1,0 e 



55 
 

 

1,4 O₃/TOC), gerando produto concentração‑tempo (CT) entre 1,60 e 13,62 mg.min L-1. O 

tratamento promoveu reduções de coliformes totais (2,46–2,89 log), E. coli (2,03–2,18 log), 

PMMoV (0,46–1,63 log), ToBRFV (2,23–2,64 log) e norovírus (>4 log). Apesar da eficácia 

microbiana, as maiores concentrações aumentaram a formação de SPDs, como bromato (2,8–

12,0 µg L-1) e NDMA (28–40 ng L-1), indicando a necessidade de controle adicional de SPDs 

em água de reúso potável. 

Phalakornkule et al.,  (2025), avaliaram a desinfecção de efluente hospitalar em um 

sistema híbrido de ozonização com filtração em carvão ativado para tratamento terciário e reúso 

em torre de resfriamento. Com concentrações de O3 de 240–300 g/h, o processo eliminou 

coliformes totais, Legionella, Salmonella, C. perfringens, Staphylococcus aureus e E. coli, 

reduzindo significativamente a carga microbiológica. Os autores destacam que a combinação 

de O3 e carvão ativado é eficaz tanto na inativação de microrganismos quanto na redução da 

carga orgânica, evidenciando seu potencial para reúso seguro em ambientes hospitalares e 

industriais. 

Apesar da elevada eficiência da ozonização na inativação de microrganismos 

indicadores e patogênicos em efluentes secundários e terciários, sua aplicação em efluentes 

provenientes de reatores UASB com pós-tratamento por TF ainda permanece pouco explorada. 

Nesse contexto, estudos integrados que avaliem simultaneamente a eficiência microbiológica, 

a otimização da dosagem, o controle de SPDs e a viabilidade econômica são essenciais para 

compreender o potencial da ozonização na produção segura de efluentes destinados ao reúso. 

 

2.7.4 Desinfecção de Efluentes Domésticos por Persulfato (PS) na Obtenção de Águas de Reúso 

 

A desinfecção por persulfato (PS), baseada no uso de sais como persulfato de potássio 

ou de sódio, tem ganhado destaque como alternativa para o tratamento de efluentes, 

principalmente devido à sua capacidade de gerar espécies oxidantes altamente reativas (Calaixo 

et al., 2023). Embora os estudos disponíveis ainda sejam limitados, pesquisas recentes 

demonstram que o PS apresenta potencial para a inativação de microrganismos em efluentes, 

incluindo E. coli, enterococos, enterobactérias e Staphylococcus aureus (Calaixo et al., 2023; 

Mailler; Mèche; Rocher, 2021; Pironti et al., 2021). 

A desinfecção pelo PSA ocorre principalmente após sua ativação, que pode ser 

promovida por calor, UV, metais, pH alcalino ou materiais como carvão ativado. A ativação 

leva à clivagem do íon perssulfato (S₂O₈²⁻) e à formação de radicais ânion sulfato (SO₄•⁻) 

conforme a reação 9. Esses radicais apresentam elevado potencial redox e reagem com 
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moléculas presentes no efluente, produzindo radicais HO• e outras espécies oxidantes (Reação 

10). 

 

S₂O₈²⁻(aq) → 2 SO₄•⁻
(aq) (9) 

SO₄•⁻
(aq) + H₂O(l) → HO•

(aq) + HSO₄⁻(aq) (10) 

 

Essas espécies oxidantes atacam lipídios, proteínas, ácidos nucleicos e estruturas da 

membrana celular, levando à perda de integridade e posterior inativação microbiana. O radical 

sulfato também pode reagir com matéria orgânica pela abstração de hidrogênio, conforme a 

reação 11, iniciando cadeias oxidativas que contribuem para a destruição celular. 

 

SO₄•⁻
(aq) + RH(aq) → R•

(aq) + HSO₄⁻(aq) (11) 

 

Estudos que avaliaram a desinfecção de efluentes secundários visando ao reúso por meio 

da ativação do PS por ferro, demonstram elevada eficiência microbiológica associada à geração 

de SO₄•⁻. Yan et al.,  (2021), ao integrar o PS (3 mM Na₂S₂O₈; 0,75 mM Fe²⁺) a sistemas de 

membranas, alcançaram a remoção de enterococos e enterobactérias a em concentrações 

menores que o limite de detecção (< 10 UFC/100 mL), evidenciando o efeito sinérgico entre 

oxidação química e separação física. De forma semelhante, Venâncio et al.,  (2022),  reportaram 

reduções superiores a 3–4 log de E. coli e coliformes totais em efluente municipal, com cinética 

rápida de inativação. Ambos os estudos convergem ao indicar que a eficiência do processo 

depende fortemente da dosagem de PS, da razão ativador/oxidante (Fe²⁺/S₂O₈²⁻) e das 

características da matriz do efluente, fatores determinantes para a viabilidade técnica, 

econômica e segura do PS ativado por ferro em sistemas de reúso de águas residuárias. 

Shen et al.,  (2023), avaliaram a desinfecção de efluentes por PS ativado termicamente 

e por Fe²⁺ visando aplicações de reúso. A ativação térmica intensificou a geração de radicais 

SO₄•⁻, promovendo reduções superiores a 3 log de microrganismos indicadores e acelerando a 

cinética de inativação. Os autores destacam que, embora o PS ativado por calor apresente 

elevada eficiência microbiológica, sua aplicação em sistemas de reúso requer otimização da 

dosagem e análise do consumo energético, especialmente em pós-tratamentos terciários. 

Fouad et al.,  (2025), avaliaram a desinfecção de efluente doméstico secundário por PS 

ativado por sulfato ferroso (Na₂S₂O₈/FeSO₄) como tratamento terciário para reúso agrícola. A 

aplicação de 0,3 g L-1 de Na₂S₂O₈ e 0,3 g L-1 de FeSO₄, em pH ~7,0, resultou em reduções 

significativas de microrganismos indicadores, com coliformes totais, coliformes fecais e E. coli 
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reduzidos para 15, 6 e 2 UFC/100 mL, respectivamente, atendendo aos padrões de reúso Classe 

A segundo as diretrizes de reúso da EU. Os resultados confirmam a elevada eficiência do PS 

ativado por ferro na inativação microbiológica em efluentes destinados à irrigação. 

Apesar do potencial do PS como tecnologia de desinfecção para reúso, sua eficiência é 

fortemente dependente das características físico-químicas do efluente, como pH, teor de matéria 

orgânica e presença de íons inorgânicos (Lee; Von Gunten; Kim, 2020). Além disso, a formação 

de SPDs ainda é pouco compreendida, embora evidências indiquem menor tendência à 

formação de compostos halogenados em comparação ao Cl (Calaixo et al., 2023). Ressalta-se 

que, a utilização do PS após tripla filtração tripla também não foi avaliada, tampouco teve sua 

eficiência investigada de forma sistemática sem ativação em estudos voltados ao reúso. Essas 

lacunas evidenciam a necessidade de estudos adicionais para consolidar a aplicação segura e 

tecnicamente viável do PS em pós-tratamentos avançados. 

 

2.7.5 Desinfecção de Efluentes Domésticos por Radiação Ultravioleta (UV) na Obtenção de 

Águas de Reúso 

 

A exposição do efluente previamente tratado por UV, sobre um tempo de contato 

adequado, denomina-se fotólise, sendo esse processo mais eficaz na faixa espectral de 200–300 

nm, correspondente à região germicida do UV (Thakur; Verma; Örmeci, 2023). A fotólise 

integra os processos oxidativos avançados (POA), nos quais a radiação UV promove a 

degradação direta de compostos orgânicos e a formação de espécies reativas de oxigênio, 

especialmente radicais HO•, responsáveis pela oxidação de contaminantes e inativação 

microbiana. A desinfecção ocorre tanto pela ação oxidativa indireta quanto pelo dano direto ao 

material genético, incluindo clivagem de DNA e RNA, formação de dímeros de pirimidina e 

ligações cruzadas moleculares (Hussain; Ray, 2022).  

Quando a dose ou o tempo de exposição são insuficientes, os danos podem ser 

parcialmente reversíveis, permitindo a reativação dos microrganismos (Wang et al., 2021). 

Diferentes fontes do UV, com comprimentos de onda mono ou policromáticos, são utilizadas 

na desinfecção, conforme apresentado na Tabela 2, influenciando a eficiência frente a distintos 

grupos microbianos. 
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Tabela 3 – Principais fontes de UV utilizadas em estudos de desinfecção. 

Tipo UV Faixa de λ (nm) Microrganismos inativados Efluente Referência 

LP-UV ~254 Coliformes totais; coliformes 

fecais; E. coli; Ovos de 

Helminto; Larvas helmintos; 

Klebsiella spp.; Salmonella 

spp.; P. aeruginosa.; Vibrio 

spp. 

Doméstico (Augsburger et al., 2021; 

Bhatt et al., 2020; Guadagnini 

et al., 2013) 

 

MP-UV 200 - 300 Coliformes totais; coliformes 

fecais  

Doméstico (Jamalinezhad et al., 2021) 

UV-LED 200 - 280 Coliformes totais; E. coli.; 

Bacillus 

 

Doméstico (Kakiki; Nishimura; 

Yamazaki, 2022; Qi et al., 

2020; Shen et al., 2020; Silva; 

Leonel; Tonetti, 2020) 

UV-Solar 200 - 290 Coliformes totais; E. coli.; E. 

fecalis; Clostridium 

perfringens 

Doméstico (Kakiki; Nishimura; 

Yamazaki, 2022; Thakur; 

Verma; Örmeci, 2023; Torres 

et al., 2022) 

Fonte: O autor. 

Nota: λ: Comprimento de onda. LP-UV: Low-Pressure Ultraviolet (Ultravioleta de baixa pressão); MP-UV: 

Medium-Pressure Ultraviolet (Ultravioleta de média pressão); UV-LED: Ultraviolet Light-Emitting Diode 

(Diodo emissor de luz ultravioleta); UV-Solar: Solar Ultraviolet (Ultravioleta solar). 

 

O UV proveniente do ultravioleta de baixa pressão (LP-UV) penetra diretamente nos 

ácidos nucleicos (DNA/RNA) dos microrganismos, já as lâmpadas ultravioletas de média 

pressão (MP-UV) ainda garantem a interação com as proteínas presentes nos microrganismos 

(Augsburger et al., 2021; Minh Tran et al., 2022). O ultravioleta solar (UV-Solar), é uma 

alternativa renovável de fonte de UV, entretanto, as doses nestes casos são menores, sendo 

necessário a ação de outros desinfectantes para completa desinfecção do sistema (Thakur; 

Verma; Örmeci, 2023).  

 Bhatt et al.,  (2020), avaliaram a desinfecção por Cl e radiação LP-UV em efluentes 

hospitalares e domésticos, respectivamente. O processo LP-UV promoveu reduções de E. coli 

(2 log₁₀), coliformes totais (3 log₁₀), coliformes fecais (2 log₁₀), Klebsiella spp. (2 log₁₀), 

Salmonella spp. (2 log₁₀) e P. aeruginosa (2 log₁₀). Embora inferiores às obtidas por cloração e 

dependentes de maior tempo de contato (9 h), essas remoções ocorreram em efluente doméstico 

com menor carga orgânica, apresentando DBO de 254,67 mg L⁻¹, DQO de 636,33 mg L⁻¹ e 

SST de 345,83 mg L⁻¹. Os autores discutem que a quantidade de matéria orgânica, coloração e 

turbidez do efluente, levam a diminuição da eficiência do processo, isto porque a matéria 

orgânica suspensa ou dissolvida, consegue absorver UV protegendo as células dos 

microrganismos presentes no efluente. Apesar destas elevadas concentrações, após o tratamento 

LP-UV o efluente apresentou remoção de 96,5 %, 96,6 % e 93,8% dos parâmetros DBO, DQO 

e SST respectivamente, proporcionando um efluente de reúso para horticulturas.  
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 Jamalinezhad et al.,  (2021), compararam a eficiência de desinfecção de efluentes 

domésticos, por MP-UV e O3, variando o tempo de contato com o efluente, de ambos os 

processos, entre 0-15 min, as doses de UV de 30 – 3,680 mW/cm2.  O tempo de 15 minutos foi 

o suficiente para uma maior remoção de patógenos em ambos os casos, o MP-UV apresentou 

uma remoção de 3.82 e 3.79 log de microrganismos como coliformes fecais e totais em doses 

de UV de 3,680 mW/cm2. O efluente foi avaliado com potência de reúso para irrigação de áreas 

de acesso restrito e culturas alimentares processadas ou não alimentares. 

Silva; Leonel; Tonetti,  (2020), estudaram a eficiência da desinfecção por lâmpadas de 

diodo emissor de luz ultravioleta (UV-LED) e UV-A/UV-LED utilizando diferentes 

comprimentos de onda para UV-A (315 – 400 nm) e para UV-LED (200 – 290 nm) em tempos 

de contato de 0 – 60 min. Os resultados mostraram potencial eficiência para os dois processos 

UV-LED (~log 3,5) e UV-A/UV-LED (~log 4,0) na remoção de E. coli de efluentes domésticos 

em 60 minutos de contato. Entretanto, na associação de UV-A/UV-LED, a eficiência máxima 

de remoção foi alcançada com um tempo menor de exposição do efluente (30 min). Os autores 

discutem que isto decorre da capacidade do UV-A em promover uma série de radicais 

provenientes de sua interação com o OD do meio. Estas provocam danos irreversíveis nas 

membranas dos microrganismos, assim como a remoção da matéria orgânica do meio, obtendo 

ao final, um efluente com características de reúso agrícola segundo. 

Augsburger et al.,  (2021), avaliaram a eficiência de lâmpadas LP-UV, MP-UV e UV-

LED na inativação de vírus entéricos, como adenovírus, em efluentes. Entre as tecnologias 

analisadas, a radiação MP-UV apresentou maior desempenho na remoção viral. Esses 

microrganismos apresentam elevada resistência à radiação UV, associada a mecanismos de 

reparo e regeneração proteica após a exposição. A emissão policromática do MP-UV reduz a 

eficiência desses mecanismos de reparo, aumentando a interação da radiação com o material 

genético viral e, consequentemente, a inativação dos vírus. 

Torres et al.,  (2022), estudaram a remoção de microrganismos como E. coli, 

enterococos e C. perfringens de efluentes doméstico, pelo sistema de desinfecção UV-Solar 

durante as 4 estações do ano. Os autores discutem que, em um aspecto global, as doses de UV-

Solar emitidas em dias de sol são de ~307,83 kJ/m, com alteração entre as estações do ano. 

Baseado nisto, foram obtidas remoções de 79,48 – 99,94%, de E. coli., 64,67 – 98,74% de E. 

fecalis e 15,09 – 94,58% de C. perfringens, dos efluentes testados em efluxo e batelada. As 

variações encontradas ocorrem entre as estações do ano, sendo as maiores remoções resultante 

das análises realizadas durante o verão. Devido a potencial remoção de parâmetros físico-

químicos como DBO, DQO, SST e TN, os efluentes provenientes das diferentes estações, 
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apresentaram diferentes qualidades de reúso, como na agricultura, industrial, ambiental e 

recreativo. 

 A ação associada de UV a outros tipos de desinfectantes (fotocatálise), se mostra 

eficiente na remoção de microrganismos, e contaminantes emergentes, como corantes, 

fármacos, hormônios, assim como na degradação da matéria orgânica em geral, garantindo a 

remoção de parâmetros como turbidez, DQO e DBO (Ding et al., 2023a; Fujioka et al., 2020; 

Lamba; Ahammad, 2017; Mansour et al., 2023; Tak; Vellanki, 2019). A fotocatálise, vêm sendo 

exploradas nos últimos anos para o tratamento de efluentes e obtenção de águas de reúso. A 

fotocatálise homogênea surge com a utilização do UV juntamente a desinfectantes como H2O2, 

Cl, APA, O3 e o Ferro (Fe). Quando o UV é associado a óxidos metálicos, como o oxido de 

titânio (TiO2), Oxido de Zinco (ZnO) e Óxido de Cádmio (CdO) é caracterizada a fotocatálise 

heterogênea. Em geral, as desinfecções por estes POA, são mais eficientes em termos de 

diminuição de formação de SPDs e tempo de execução do processo (Pichel; Vivar; Fuentes, 

2019; Sgroi; Snyder; Roccaro, 2021).  

 

2.7.6 Desinfecção de Efluentes Domésticos por Radiação Ultravioleta (UV) Associada a 

Desinfectantes (UV/Desinfectantes) na Obtenção de Águas de Reúso 

 

A exposição de efluentes à radiação UV associada a desinfetantes (UV/desinfetantes) 

caracteriza-se pela intensificação da formação de espécies reativas no sistema, resultantes da 

interação da radiação UV com o desinfetante, a matéria orgânica e a própria água (Dong et al., 

2022). 

Os radicais formados interagem com os constituintes da parede celular dos 

microrganismos, levando a danos diretos ao material genético (DNA e RNA) e potencializando 

a inativação microbiológica (Núñez-Salas et al., 2021). Paralelamente, essas espécies reativas 

também reagem com a matéria orgânica residual dissolvida, promovendo sua oxidação à 

produtos mais estáveis, como CO₂ e H₂O, ou ainda O₂, conforme a reação 12. Estas vias 

reacionais resultam na maior remoção de parâmetros microbiológicos e físico-químicos (Sgroi; 

Snyder; Roccaro, 2021). 

 

R – C(aq) + HO•
(aq)

 
→ H2O(l) + CO2(aq) + O2(aq) + produtos de degradação(aq) (12) 
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A associação UV/desinfectante pode ocorrer por fotocatálise homogênea, com o uso de 

desinfectantes como Cl, H₂O₂, APA, PS e O₃, ou por fotocatálise heterogênea, empregando 

semicondutores sólidos, como TiO₂ e ZnO, no sistema reacional (Riaz; Park, 2020). 

Brito; Silva,  (2012), discutem que os principais mecanismos gerais, para desinfecção 

por fotocatálise homogênea são a abstração do átomo de hidrogênio (reações 13 e 14), onde há 

substituição de um átomo de hidrogênio na molécula, por um de oxigênio, através da ação dos 

radicais no meio. A adição eletrofílica (reação 15), que ocorre pela adição de um radical 

hidroxila em compostos que apresentam dupla ligação em sua cadeia. E por fim, pode ocorrer 

pelo mecanismo de transferência eletrônica (reação 16), onde ocorre a transferência de carga 

do radical hidroxila para um composto halogenado. 

 

HO•
(aq) + R-H(aq) → R•

(aq) + H2O(l) 

R•
(aq) + O2(aq) → RO2

•
(aq)

 

Abstração do átomo de Hidrogênio (13) 

(14)  

R-R=R-R(aq) + HO•
(aq)

 
→ R-R-ROH-R(aq) Adição Eletrofílica (15) 

HO•
(aq) + RX(aq)

 
→ RX•

(aq) + OH−
(aq) 

 

Transferência eletrônica 

(X: F, Cl, Br ou I) 

(16) 

 

Assim como na desinfecção por UV isolada, as combinações UV/desinfectante podem 

apresentar limitações de eficiência em efluentes com elevada turbidez (10 – 20 UNT) ou 

elevada concentração de partículas em suspensão (SST > 30 – 50 mg L-1), em função da menor 

penetrabilidade do UV e do efeito de sombreamento dos microrganismos (Minh Tran et al., 

2022). Nessas condições, torna-se necessária a aplicação de maiores concentrações de 

desinfectantes para alcançar a inativação microbiológica desejada, o que, em processos como a 

cloração, pode intensificar o potencial de formação de SPDs (Tak; Kumar, 2017).  

Adicionalmente, a maior complexidade da matriz do efluente em ambientes de elevada 

turbidez, frequentemente associada à presença de íons como brometo, pode restringir a 

aplicação de desinfectantes como o O3, devido ao risco aumentado de formação de SPDs 

bromados (Gassie et al., 2019). 

Esses fatores reforçam a importância da adequada seleção das tecnologias de tratamento 

e pós-tratamento nas combinações UV/desinfectante, de modo a assegurar que o efluente final 

apresente qualidade físico-química compatível com a intensificação da inativação microbiana, 

sem promover o aumento da toxicidade decorrente da formação de SPDs (Silva; Leonel; Tonetti, 

2020). 
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A associação UV/Cl apresenta vantagens sinérgicas em comparação com a deseinfecção 

por UV e Cl isolados, pois permite reduzir tanto a energia aplicada ao sistema quanto as 

concentrações de Cl necessárias para a inativação microbiológica. A interação entre o UV e o 

Cl promove a formação de espécies reativas, como radicais cloro (Cl•) e HO• (reações 17 a 21), 

que ampliam os mecanismos de inativação microbiana. Como resultado, o sistema UV/Cl 

mantém elevada eficiência na remoção de microrganismos ao mesmo tempo em que reduz a 

formação de SPDs em comparação à cloração (Sgroi; Snyder; Roccaro, 2021). 

 

HOCl/OCl-
(aq) + hʋ → HO•/O•

(aq)
 + Cl−(aq) (17) 

HOCl/OCl-
(aq) + HO•

(aq)
 
→ H2O(l)/OH−

(aq) + ClO•
(aq) (18) 

HOCl/OCl-
(aq) + Cl•(aq) → HCl(aq)/Cl−

(aq) + ClO-
(aq) (19) 

O•
(aq)

 + H2O(l) → HO•
(aq) + OH-

(aq) (20) 

Cl-
(aq) + Cl•(aq) → Cl2

•
(aq) (21) 

 

Quando isolados, o UV consegue adentrar a membrana celular de diferentes 

microrganismos, causando danos significativos ao material genético, eliminando uma 

quantidade significativa, mas permite a reativação destes. O Cl por sua vez causa danos 

superficiais na membrana celular e ao material genético. Associados o sistema UV/Cl consegue 

romper a membrana celular e clivar em várias partes o material genético, levando a eliminação 

do microrganismo por degradação de seu DNA e impedindo a reativação, devido a presença 

dos radicais formados  (Wang et al., 2021; Zhang et al., 2019). 

 Fiorentino et al.,  (2021), avaliaram a desinfecção de efluente visando ao reúso agrícola 

por UV-Solar/Cl, comparando-a com UV-Solar e cloração isolada. Utilizando 3 mg L-1 de 

NaClO e tempos de contato de até 180 min, o sistema UV-Solar/Cl apresentou a inativação mais 

rápida de E. coli e enterococos, com eliminação de E. coli em 10 min e de enterococos em 10 

min, tempos inferiores aos observados para UV-Solar e Cl isolados. Além disso, o processo 

combinado reduziu significativamente o recrescimento microbiano ao longo de 48 h, limitando 

E. coli a ~2 UFC/100 mL e enterococos a ~5 UFC 100/mL, valores substancialmente menores 

que os obtidos com os tratamentos individuais. Os resultados indicam que a associação UV/Cl 

aumenta a eficiência e a estabilidade microbiológica do efluente, viabilizando sua aplicação em 

reúso agrícola. 

 Ye et al.,  (2022), avaliaram a desinfecção de efluentes domésticos por UV/Cl (LP-UV, 

15 W; 6 mg L-1 de Cl) em diferentes estações do ano. O processo promoveu inativação total de 

E. coli, P. aeruginosa, Shigella sp. e Staphylococcus aureus em 1 min de contato. Para 
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coliformes fecais, a inativação total ocorreu em 1 min na primavera, verão e outono, enquanto 

no inverno foram necessários 10 min, em função das menores temperaturas e do aumento da 

concentração do Cl. Além disso, o sistema apresentou remoção concomitante de matéria 

orgânica e espécies nitrogenadas, favorecendo a estabilidade microbiológica do efluente 

tratado. 

Sgroi; Snyder; Roccaro,  (2021), compararam a utilização de doses de 191 e 465 mJ/cm2 

de LP-UV associados ou não a 3 mg L-1 de Cl, para eliminação de microrganismos como 

colifagos somáticos, coliformes totais, E. coli e enterococos de efluentes domésticos. Como 

resultado, os autores encontraram remoções semelhantes entre os processos UV e LP-UV/Cl 

nas diferentes doses, para os microrganismos colifagos somáticos (~log 3,1), coliformes totais 

(~log 3,8), E. coli (~log 3,0). Para enterococos, apenas a LP-UV não foi suficiente para remoção 

log do microrganismo, entretanto a associação LP-UV/Cl, alcançou uma remoção de ~log 3,2 

em ambas as doses de UV utilizadas. A associação da desinfecção UV/Cl ainda apresenta 

eficiência na remoção de patógenos como bacteriodales, C. perfringens, e Total Bacteriodales 

(Chern et al., 2014).  

 O APA é um forte desinfectante, apresentando um alto potencial de redução (E0= 

1.0−1.96 V), a associação UV/APA torna o sistema ainda mais reativo, devido a elevada 

formação dos radicais, mesmo em comparação com desinfecções por UV em associação com 

em UV/H2O2 (Kim et al., 2019). A formação dos radicais ocorre devido a absorção de diferentes 

comprimentos de onda do UV pelo APA, como mostrado nas reações 22 a 24, que leva a 

clivagem da ligação entre oxigênios (O-O) presente na molécula. Como o APA é formado por 

uma mistura em equilíbrio de quatro componentes, os radicais formados neste processo são o - 

HO•, hidroperoxila (HOO•) e acetoxila (CH3COO•), e originam-se dos diferentes constituintes 

do equilíbrio. O HO• é proveniente da quebra das moléculas de H2O2 e APA, já os radicais 

CH3COO• e HOO•, são provenientes da quebra das moléculas de APA e da reação entre o APA 

e HO• (Zhang et al., 2020). 

 

CH3CO3H(aq) + hʋ → CH3CO2
•
(aq) + HO•

(aq) (22) 

CH3CO3H(aq) + HO•
(aq) → CH3CO4H2(aq) + CH3CO2H(aq) + HOO•

 (aq)  (23) 

CH3CO3H(aq) + HO•
(aq) → CH3CO•

(aq) + O2(aq) + H2O(l) (24) 

  

O aumento da concentração do desinfectante, diminui a disponibilidade de radicais - 

HO•, no sistema, entretanto neste caso, a eficiência do processo não decai devido ao aumento 

da quantidade de radicais CH3CO•. O pH é um dos fatores que influencia o processo envolvendo 
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este sistema, em pH mais elevados (pH > 9), o APA encontra-se desprotonado, causando o 

decaimento de sua capacidade desinfectante (Yang et al., 2022). Em contrapartida, enquanto a 

aplicação isolada de APA promove redução do pH final do efluente, o sistema combinado 

UV/APA apresenta variações pouco significativas, mantendo o pH praticamente estável, em 

torno de 7,5–8,0 (Huang et al., 2022; Krishnan et al., 2021). 

 Sun et al.,  (2018), compararam os processos LP-UV, APA e LP-UV/APA na 

desinfecção de efluente doméstico contendo E. coli, utilizando 9 mg L-1 de APA e intensidade 

de UV de 2,2 × 10⁻⁷ Einstein L-1 s-1, com tempos de contato de 0 a 4 min. A inativação de 4 log 

foi alcançada em 4 min para as desinfecções por UV e APA isolados e em 2,5 min para o 

processo combinado UV/APA, que promoveu a eliminação completa de E. coli (1 × 10⁸ 

UFC/100 mL) em 3 min. O melhor desempenho do UV/APA é atribuído à ação sinérgica entre 

os danos fotobiológicos ao DNA induzidos pelo UV e a oxidação de biomoléculas pelo APA, 

intensificada pela formação de radicais reativos, como HO• e CH₃CO•. 

Hassaballah et al.,  (2020), avaliaram a remoção de E. coli, enterococos, colifagos 

somáticos e Cryptosporidium parvum em efluentes urbanos, comparando os processos MP-UV, 

APA e MP-UV/APA. As reduções médias observadas foram de aproximadamente 3,5 log, 1,5 

log e 2,9 log, respectivamente. Os autores verificaram que a MP-UV, aplicada com dose de 

14,7 mJ·cm⁻² em todas as condições, apresentou maior eficiência que o APA isolado. Além 

disso, o recrescimento microbiano após 24 h não foi observado no sistema combinado 

UV/APA, indicando maior estabilidade microbiológica do efluente e potencial aplicação para 

reús 

  Rizzo et al.,  (2019), avaliaram a desinfecção de E. coli em águas cinzas (GW) e efluente 

doméstico (WW) usando UV-Solar/APA e LP-UV/APA, com tempos de exposição ao UV de 

até 180 a 300 min e concentrações de APA entre 0,075–1 mg L-1 (GW) e 1–10 mg L-1 (WW). 

Para GW, 0,075 mg L-1 não gerou radicais suficientes, exigindo maior dosagem de UV e tempo 

(~60 kJ L-1, 300 min). Concentrações de 1, 0,2 e 0,1 mg L-1 permitiram inativação com 

concentrações de ~0,25 mg L-1 (1,25 min), ~1 mg L-1 (5 min) e ~26 kJ L-1 (130 min), 

respectivamente. Para WW, o processo UV-Solar/APA exigiu ~20 (90 min), ~5,5 (24,75 min), 

~5 (22,5 min) e ~0,1 kJ L-1 (0,45 min) para 1, 2, 4 e 10 mg L-1 de APA. A LP-UV/APA mostrou 

maior eficiência: para GW, inativação ocorreu em 2 e 4 min com 0,15 e 0,2 mg L-1; para WW, 

foram necessários 2 e 15 min em 10 e 4 mg L-1 A caracterização mostrou que GW e WW 

apresentavam concentrações semelhantes de Cl⁻, porém WW tinha maiores concentrações de 

NO₃⁻, NH₄⁺, turbidez e TOC, enquanto GW apresentava maiores valores de SO₄²⁻ e 

condutividade. 
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 Zhang et al.,  (2020), ao compararem associações como UV/H2O2 e UV/APA, na 

remoção de microrganismos como E. coli, E. durans e S. epidermidis de efluentes urbanos, 

relatam que em concentrações reduzidas dos desinfectantes (4,52 e 7,30 mg L-1 

respectivamente), o UV/APA apresenta um potencial de remoção superior em relação ao 

UV/H2O2. Para eliminação de E. coli, em um tempo de contato de 2,5 min, houve inativação 

completa (log 6) para o sistema UV/APA, enquanto que o UV/H2O2 apresentou remoção de log 

1 neste mesmo tempo. Para E. durans, foram necessários 3,5 min para inativação por UV/APA, 

neste mesmo tempo o UV/H2O2 apresentou remoção de ~log 3. Já para S. epidermidis a 

inativação por UV/APA ocorreu em um tempo de 2,0 min, neste tempo o UV/H2O2 apresentou 

remoção de ~log 2,5.  

Na desinfecção UV/O₃, o UV favorece a formação de radicais HO•, intensificando os 

mecanismos de oxidação indireta, especialmente em meio alcalino, no qual o elevado potencial 

desinfectante desses radicais (E⁰ = +3,06 V) supera o do O3 molecular (E⁰ = +2,07 V). A geração 

de espécies reativas de oxigênio promove danos estruturais ao DNA e ao RNA dos 

microrganismos, efeito potencializado pela ação fotoquímica do UV. Hussain; Ray,  (2022), 

elatam modificações nas bases nucleicas, com formação de 8-oxoguanina e aumento de 8-oxo-

dG e 8-oxo-G no DNA e RNA, associadas à foto oxidação. Complementarmente, Jäger et al.,  

(2018) indicam redução da persistência microbiana, de marcadores genéticos taxonômicos e de 

resistência a antibióticos, como 16S, 23S, ermB, blaTEM, sul1 e int1. As reações 25 e 26 

sintetizam os principais mecanismos do processo. 

 

O3(g) + H2O(l) + hʋ → H2O2(aq) + O2(aq) (25) 

H2O2(aq) + hʋ → 2HO•
(aq) (26) 

  

Sgroi; Snyder; Roccaro,  (2021), compararam a desinfecção de efluentes urbanos por 

LP-UV, O₃ e LP-UV/O₃, avaliando colifagos somáticos, coliformes totais, E. coli e enterococos, 

com 1,5 mg L-1 de O₃ e dose de 465 mJ cm⁻² de LP-UV. LP-UV e LP-UV/O₃ foram eficientes 

na inativação de colifagos somáticos, coliformes totais e E. coli. Entretanto, apenas o sistema 

LP-UV/O₃ promoveu a inativação de enterococos, enquanto o LP-UV isolado alcançou cerca 

de 1,8 log de remoção, evidenciando maior resistência desse microrganismo ao UV. O O3 

isolado apresentou remoções ≤0,9 log para todos os indicadores, indicando a necessidade de 

concentrações mais elevadas. De forma complementar, desinfecções por MP-UV/O₃ também 

se mostraram eficazes na remoção de coliformes fecais, resultando em efluentes com qualidade 
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adequada para reúso em irrigação de áreas de acesso restrito e culturas não alimentares ou 

processadas (Jamalinezhad et al., 2021). 

Cavalcante et al.,  (2022), estudaram a eficiência do LP-UV/O3 na desinfecção de 

efluente urbano na presença e ausência de nitrato, onde as quantidades de O3 foram fixadas em 

11 mg L-1 em pH ~7,0. A inativação de espécies como coliformes totais e E. coli para o sistema 

LP-UV/O3, foi alcançada em 20 min de contato, com a adição de nitrato, esta remoção decai 

cerca de 2 e 3 vezes, respectivamente, para os microrganismos estudados. Os autores discutem 

que quando adicionado o nitrato, este causa a saturação de O3 no meio, levando a redução de 

NO3 a NO2. Estas diminuições, podem ser creditadas a capacidade do O3 em reagir diretamente 

por adição eletrofílica com espécies que contém átomos de elevada densidade de carga negativa 

como N, P, O ou carbonos nucleofílicos (Fioreze; Santos; Schmachtenberg, 2014). 

A desinfecção UV/PS, é descrita na literatura como uma fonte de formação de 

intensificação de radicais. O mecanismo de desinfecção ocorre devido a formação de radicais 

como SO4
•− (E0 = 2.6 V) e HO• pela ação do UV sobre o PS, que resulta na clivagem das ligações 

de oxigênio (-O-O-) da molécula. Os radicais SO4
•− ainda podem interagir com a água ou OH- 

aumentando a formação destes radicais (Rayaroth et al., 2022; Sizykh; Batoeva; Matafonova, 

2023). Um resumo das reações que ocorrem no processo, é mostrado nas reações 27 a 29. 

 

SO3-O-O-SO3(aq) → 2SO4
•−

(aq) (27) 

SO4
•−

(aq) + H2O(l) → SO4
2-

(aq) + H+
(aq) + HO•

(aq) (28) 

SO4
•−

(aq) + OH-
(aq) → SO4

2-
(aq) + HO•

(aq) (29) 

  

Gholikandi; Amiri; Masihi,  (2022), estudaram a eficiência de desinfecção do UV/PS 

em efluente urbanos, na eliminação de coliformes totais utilizando concentrações de 3 mmol de 

PS em um tempo de contato de 30 min total com o efluente, em doses de UV de 1.7µW/cm. 

Quando comparado a desinfecção entre UV e UV/PS, foram encontrados resultados de ~log 2,8 

e ~log 3,9, respectivamente, mostrando um aumento na eficiência do processo UV/PS em 

relação ao UV isoladamente. A utilização do sistema, gerou também um efluente com valores 

de turbidez 7,75 UNT e DQO, DBO, TN e TP de 34,5, 20, 38,67 e 10,5 mg L-1 respectivamente, 

classificando o efluente com potencial reúso para fins agrícolas. 

 Ferreira et al.,  (2020), compararam a eficiência da desinfecção de efluentes urbanos por 

UV-Solar e UV-Solar/PS, em diferentes concentrações de PS 0,2, 0,5, 0,7 e 1,0 mMol, em 

tempos de contato de 0 a 250 min. Na remoção de E. coli, o UV-Solar necessitou de um tempo 

de contato de ~150 min para alcançar inativação (log 6), enquanto que para a menor 
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concentração de PS, este tempo foi de ~75 min. Em concentrações maiores 0,7 e 1,0 mMol, 

foram necessários tempos de contato de ~62,5 e ~50 min respectivamente, mostrando uma 

redução do tempo necessário para inativação (log 6 de remoção) em maiores concentrações. Já 

para E. fecalis, os tempos necessários demonstraram uma persistência maior deste 

microrganismo para total desinfecção. Na inativação por UV foi necessário ~250 min, enquanto 

que, para a menor concentração 0,2 de PS, foi necessário~125 min de contato. Em maiores 

concentrações 0,7 e 1,0 mMol, o tempo de contato necessário para inativação (log 6), foram de 

~75 min para ambos.  

 

2.7.7 Comparação dos Processos de Desinfecção Com e Sem UV em Efluentes e Suas 

Implicações na Filtração Rápida 

  

De forma comparativa, os processos fotocatalíticos UV/desinfectantes demonstram 

desempenho superior desinfecções químicas, sobretudo pela maior geração de espécies reativas 

e pela ampliação do espectro microbiano inativado (Munakata; Kuo, 2015). Entre as 

desinfecções avaliadas, a cloração isolada apresenta maior potencial de formação de SPDs, 

especialmente em efluentes com elevada turbidez e presença de precursores orgânicos e haletos, 

enquanto associações como UV/Cl reduzem significativamente esse risco ao permitir menores 

concentrações de Cl, mantendo elevada eficiência microbiológica (Tak; Kumar, 2017).  

Desinfecções por UV/APA e UV/PS destacam-se pela intensa formação de radicais 

hidroxila, acetila e ânion sulfato (HO•, CH₃CO• e SO₄•⁻, respectivamente), atingindo elevadas 

taxas de inativação em menores tempos e concentrações de desinfectnate, inclusive para 

microrganismos mais resistentes e com menor recrescimento, embora apresentem sensibilidade 

a parâmetros como pH e consumo competitivo de radicais (Fang; Sakai, 2022; Sun et al., 2018). 

O sistema UV/O₃ promove forte oxidação indireta via HO•, ampliando a remoção de 

microrganismos e marcadores genéticos, porém é mais suscetível à composição da matriz do 

efluente, especialmente à presença de brometos, nitratos e matéria orgânica, que favorecem a 

formação de SPDs bromados e reduzem a eficiência do processo (Gassie et al., 2019).  

De modo geral, todos as desinfeções por UV/desinfectante são afetados negativamente 

por elevada turbidez e partículas em suspensão, que limitam a penetrabilidade do UV e 

aumentam a concentração de desinfectante. Assim, embora UV/APA e UV/PS se destaquem 

pela maior produção de radicais e rápida inativação, e o UV/Cl apresente melhor equilíbrio 

entre eficiência, custo energético e controle de SPDs, a escolha da tecnologia deve considerar a 
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qualidade físico-química do efluente, os microrganismos-alvo e os requisitos de reúso, de forma 

a maximizar a eficiência sanitária sem incremento da toxicidade. 

No contexto da desinfecção de efluentes anaeróbios submetidos a pós-tratamento por 

TF, os estudos disponíveis concentram-se majoritariamente no uso de desinfectantes 

convencionais, como Cl e APA. Trabalhos de Cavallini et al.,  (2016) e Silva; Campos,  (2024) 

demonstraram que a associação de TF/desinfecção por Cl e APA promovem inativação 

microbiológica eficaz, resultando em efluentes com potencial para reúso agrícola e potável 

indireto. Entretanto, essas investigações permanecem limitadas a um número reduzido de 

desinfectantes e não contemplam a avaliação da formação de SPDs. 

Neste contexto, a ampliação de estudos envolvendo Cl, APA, O3 e PS, bem como suas 

associações UV/desinfectante, torna-se fundamental para avaliar a eficiência de desinfecção, a 

formação de SPDs e a sustentabilidade desses processos em efluentes submetidos ao pós-

tratamento por TF. 

 

2.8 FORMAÇÃO DE SUBPRODUTOS DE DESINFECÇÃO (SPDs) EM EFLUENTES 

DESTINADOS AO REÚSO 

 

A aplicação de etapas de desinfecção química e fotoquímicas, pode resultar na formação 

de SPDs, gerados a partir da reação desses desinfectantes com a matéria orgânica natural e com 

íons inorgânicos presentes na matriz do efluente (Chen et al., 2025). Esses compostos, que 

incluem espécies halogenadas e oxigenadas, podem apresentar toxicidade potencial, 

persistência ambiental e riscos ecotoxicológicos, tornando sua avaliação um aspecto crítico em 

sistemas de tratamento voltados ao reúso (Hua et al., 2021). 

Espécies residuais de nitrogênio no efluente, especialmente o nitrogênio amoniacal e 

compostos orgânicos nitrogenados, são reconhecidas como os principais precursores da 

formação de SPDs do grupo das nitrosaminas (Nas). Dentre os principais compostos dessa 

classe destacam-se a N-nitrosodimetilamina (NDMA), N-nitrosometiletilamina (NMEA), N-

nitrosopirrolidina (NPYR), N-nitrosodietilamina (NDEA), N-nitrosopiperidina (NPIP), N-

nitrosodi-n-propilamina (NDPA), N-nitrosomorfolina (NMOR) e N-nitrosodibutilamina 

(NDBA) (Glover et al., 2019; Munasinghe-Arachchige et al., 2021). 

Outros compostos nitrogenados como aminas, aminoácidos e compostos proteicos no 

efluente levam a formação de haloacetonitrilas (HANs) e haloacetamidas (HAcAms), como 

dicloroacetonitrila (DCAN), bromocloroacetonitrila (BCAN), dibromoacetonitrila (DBAN), 

dicloroacetamida (DCAcAm) e tricloroacetamida (TCAcAm), frequentemente associadas à 
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desinfecção química de efluentes contendo nitrogênio residual (Augsburger et al., 2021; Liu et 

al., 2021a). 

Matéria orgânica nitrogenada aromática como aminas aromáticas, fenóis nitrogenados 

e íons halogenados (Cl⁻ e Br⁻), podem resultar formação de halonitrometanos (HNMs) como 

cloronitrometano (CNM), dicloronitrometano (DCNM), tricloronitrometano (TCNM), 

bromonitrometano (BNM), dibromonitrometano (DBNM), tribromonitrometano (TBNM), e 

espécies mistas cloro-bromadas, frequentemente associadas a matrizes ricas em nitrogênio 

orgânico (Augsburger et al., 2021; Liu et al., 2021a).  

Aminoácidos, como o ácido aspártico, além de ácidos húmicos e fúlvicos no efluente, 

promovem a formação de ácidos haloacéticos (HAAs). Os principais HAAs formados são o 

ácido monocloroacético (MCAA), dicloroacético (DCAA), tricloroacético (TCAA), bem como 

seus análogos bromados e mistos, reportados em efluentes tratados por cloração (Bernat-

Quesada et al., 2020; Furst et al., 2019; Glover et al., 2019). 

Ácidos húmicos, fúlvicos, lignina e taninos, associada a espécies halogenadas (Cl⁻, Br⁻ 

e I⁻) no efluente, são considerados os principais precursor da formação de trihalometanos 

(THMs) durante a desinfecção. Nesta classe de SPDs encontram-se o triclorometano 

(clorofórmio, TCM), diclorobromometano (DCBM), dibromoclorometano (DBCM) e 

tribromometano (TBM), além de espécies iodadas Iodofórmio (CHI₃), Clorodiiodometano 

(CHClI₂), Bromodiiodometano (CHBrI₂) e Dibromoiodometano (CHBr₂I), 

Clorobromoiodometano (CHClBrI), que ocorrem com menor frequência (Tak; Kumar, 2017; 

Zhai et al., 2022) 

Além destes precursores, a presença destes compostos é favorecida quando no efluente 

são encontradas condições físico-químicas adequadas, incluindo pH, temperatura, tempo de 

contato e concentração do desinfectante (Glover et al., 2019). Nessas condições, os 

desinfectantes, como Cl, APA, O3 e PS, bem como processos fotoquímicos envolvendo UV, 

promovem a formação de SPDs em diferentes concentrações, podendo impactar a qualidade do 

efluente e a segurança do reúso (Augsburger et al., 2021). 

 

2.8.1 Desinfecção de Efluentes e Formação de Subprodutos de Desinfecção (SPDs) 

 

Durante a desinfecção de efluentes por Cl, a presença de precursores nitrogenados, 

matéria orgânica dissolvida e haletos inorgânicos favorece a formação de diversos SPDs, 

incluindo NAs, HANs, HAcAms, HNMs, HAAs e THMs. As NAs, como NDMA, N- NMEA 

e NPYR, em concentrações típicas de 10 e 300 ng L-1, podendo superar 500 ng L-1 em condições 
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de elevadas concentrações de Cl (>5 mg L-1), pH alcalino e longos tempos de contato, sendo 

parcialmente reduzidas pela associação UV/Cl (Augsburger et al., 2021; Glover et al., 2019). 

HANs e HAcAms, como DCAN e DCAcAm, formam-se em faixas de 5–120 µg L-1, 

com acentuação em pH neutro a levemente ácido, elevada carga de matéria orgânica e maiores 

tempos de contato. Desinfecções utilizando UV/Cl reduzem a conversão de precursores em 

HANs devido à maior fragmentação da matéria orgânica (Augsburger et al., 2021; Liu et al., 

2021a, 2021b). HNMs, como CNM e DCNM, variam entre 0,1 e 25 µg L-1, podendo superar 

40 µg L-1 em efluentes ricos em nitrogênio orgânico e brometo, sendo a formação intensificada 

por pH neutro a alcalino, elevadas concentrações de Cl (≥3–5 mg L-1), temperaturas elevadas e 

longos tempos de contato; a associação UV/Cl favorece HNMs bromados, mesmo com Cl 

residual reduzido (~0,5–1,0 mg L-1) (Augsburger et al., 2021; Liu et al., 2021a, 2021b; Zhang 

et al., 2022). 

HAA₉, como DCAA e TCAA, apresentam concentrações típicas entre 10 e 120 µg L-1, 

podendo ultrapassar 200 µg L-1 em matrizes com elevada carga orgânica e concentrações de Cl 

superiores a 3–6 mg L-1; a formação é favorecida por pH ácido a levemente neutro, temperatura 

elevada e maior tempo de contato, sendo parcialmente reduzida pelo sistema UV/Cl, com 

aumento relativo de espécies bromadas na presença de Br⁻ (Bernat-Quesada et al., 2020; Glover 

et al., 2019). 

THMs, como TCM, DCBM, DBCM e TBM, formam-se principalmente em 

concentrações de 20–300 µg L-1, podendo exceder 400 µg L-1 em elevadas concentrações de Cl 

(3–8 mg L-1), pH alcalino e longos tempos de contato; a presença de brometo, microplásticos e 

UV pode intensificar a formação de THMs bromados a partir de lignina e taninos (Liu et al., 

2023b; Song et al., 2021). 

Na desinfecção por APA, a formação de SPDs nitrogenados e halogenados é 

significativamente inferior à observada na cloração. NAs apresentam concentrações geralmente 

inferiores a 10 ng L-1 (Liu et al., 2022; Shi et al., 2022), enquanto HANs e HAcAms 

permaneceram menores que 10 µg L-1 (Shi et al., 2022).  HNMs apresentam concentrações 

menores que do limite de detecção (<0,5 µg L-1), HAAs inferiores a 5 µg L-1 (Augsburger et 

al., 2021), e THMs entre 10 e 30 µg L-1 (Liu et al., 2022; Shi et al., 2022), mesmo em 

concentrações de APA entre 2 e 10 mg L-1.  

A associação APA/UV tende a reduzir ainda mais esses valores, uma vez que os radicais 

gerados promovem a oxidação de precursores nitrogenados e matéria orgânica sem favorecer 

rotas de halogenação ou nitração, diminuindo o potencial de formação de SPDs e tornando o 
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processo uma alternativa de menor risco para geração de SPDs em efluentes destinados ao reúso 

(Augsburger et al., 2021; Shi et al., 2022). 

A ozonização, apesar de eficiente na inativação microbiológica, pode atuar como 

precursor da formação de diversos SPDs em efluentes contendo compostos nitrogenados, 

haletos e matéria orgânica complexa. Para NAs como NDMA, concentrações entre 20 e 200 ng 

L-1 têm sido relatadas para concentrações de O₃ entre 1,5 e 6 mg L-1, sendo a formação 

intensificada na presença de nitrogênio amoniacal (Augsburger et al., 2021; Song et al., 2022). 

Em desinfecções por UV/O₃, a combinação de UV e O3 reduz a concentração final de NDMA, 

principalmente para concentrações de O₃ superiores a 3 mg L-1, devido à maior oxidação de 

precursores nitrogenados (Sgroi; Snyder; Roccaro, 2021; Wu et al., 2023b). 

Para HANs (DCAN e análogos bromados), a ozonização em 1–3 mg L-1 resulta em 

concentrações inferiores a 5 µg L-1. No entanto, em matrizes contendo brometo e maiores 

quantidades de nitrogênio orgânico, a formação de HANs bromadas pode atingir 10–40 µg L-1, 

enquanto a combinação UV/O₃ tende a reduzir esses valores devido à maior mineralização dos 

precursores (Augsburger et al., 2021; Wu et al., 2023b). 

A formação de HNMs está associada à presença de brometo e compostos nitrogenados 

aromáticos, com concentrações geralmente inferiores a 5 µg L-1 para concentrações de O₃ de 

1–3 mg L-1, podendo atingir 10–30 µg L-1 para TBNM em efluentes com brometo >100 µg L-1 

e O₃ ≥5 mg L-1. A aplicação de UV/O₃ reduz a formação de HNMs, especialmente em tempos 

prolongados de contato (Augsburger et al., 2021; Wu et al., 2023b). 

A formação direta de HAAs e THMs durante a ozonização é limitada, mas em efluentes 

contendo brometo podem ser detectadas concentrações de HAAs entre 1 e 30 µg L-1 e de THMs 

entre 5 e 80 µg L-1 para concentrações de O₃ de 2–6 mg L-1. A combinação UV/O₃ aumenta a 

fotólise de compostos bromados e intensifica a mineralização da matéria orgânica, promovendo 

reduções de 90–96% nas concentrações finais desses SPDs em tempos prolongados de contato 

(Wu et al., 2023b). 

Em processos UV/PS, a formação de SPDs é frequentemente observada, incluindo 

HANs (DCAN, BCAN, DBAN), HNMs e HAAs, bem como THMs como TCM, DCBM e 

DBCM. Concentrações iniciais de HANs e THMs podem ultrapassar 100 µg L-1 para 

concentrações de PS de 2–5 mM e UV ~0,96 mW cm⁻², em tempos curtos de contato (~10 min), 

enquanto HNMs totais variam entre 5 e 60 µg L-1 em matrizes contendo brometo, devido à 

degradação de fenóis e aminas por radicais sulfato na presença de brometos que atuam como 

precursores diretos (Lee; Von Gunten; Kim, 2020; Lee et al., 2021; Wang et al., 2022).  
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Com o aumento do tempo de exposição para 20–30 min, as concentrações desses SPDs 

decaem entre 50 e 90%, indicando degradação parcial e oxidação incompleta dos precursores 

orgânicos halogenados. Os HAAs clorados e bromados geralmente permanecem menores que 

20 µg L-1, principalmente em presença de halogênios, sendo formados pela recombinação de 

fragmentos oxidativos contendo grupos carboxílicos durante a mineralização incompleta da 

matéria orgânica (Lee et al., 2021). 

Os SPDs, incluindo NDMA, HANs (DCAN, BCAN, DBAN), HAcAms (DCAcAm, 

TCAcAm), HNMs (CNM, DCNM, TBNM), HAAs (MCAA, DCAA, TCAA) e THMs (TCM, 

DCBM, DBCM, TBM e espécies iodadas), apresentam elevado potencial de toxicidade para 

organismos aquáticos e humanos. Esses compostos podem induzir efeitos carcinogênicos, 

mutagênicos e genotóxicos, devido à sua capacidade de gerar metabólitos reativos que 

interagem com o DNA, promovendo mutações, instabilidade genômica e alterações celulares 

(Augsburger et al., 2021; Glover et al., 2019; Liu et al., 2021a, 2021b; Munasinghe-Arachchige 

et al., 2021). 

Além disso, SPDs demonstram citotoxicidade, hepatotoxicidade e neurotoxicidade, 

afetando o fígado, rins, bexiga e sistema nervoso central, e interferindo em processos 

metabólicos essenciais, como a síntese proteica e a função enzimática. HANs e HAcAms, por 

exemplo, são geralmente mais tóxicas que trihalometanos convencionais, enquanto NAs estão 

fortemente associadas a câncer hepático e gastrointestinal. Esses riscos reforçam a necessidade 

de monitoramento rigoroso da formação de SPDs e da adoção de estratégias de desinfecção que 

minimizem a geração de SPDs, sobretudo em efluentes destinados ao reúso urbano, agrícola e 

potável (Furst et al., 2019; Liu et al., 2021a, 2021b; Tak; Kumar, 2017; Zhai et al., 2022). 

Diante dos potenciais efeitos adversos à saúde humana e ao meio ambiente, a avaliação 

da formação de SPDs torna-se essencial em efluentes submetidos à desinfecção, principalmente 

quando se visa a produção de águas para reúso. A escolha de um sistema de tratamento 

adequado, aliada a etapas de pós-tratamento que potencializem a remoção de parâmetros 

físico‑químicos antes da desinfecção, como o tratamento primário por reatores UABS seguido 

de pós-tratamento por coagulação e TF, constitui um fator determinante para reduzir a 

quantidade de precursores e, consequentemente, a formação de SPDs, contribuindo para a 

obtenção de águas de reúso mais seguras e ambientalmente sustentáveis. 
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2.9 ENSAIOS DE TOXICIDADE APLICADOS EM EFLUENTES APÓS DESINFECÇÃO 

 

Os ensaios de toxicidade são ferramentas essenciais para a gestão de recursos naturais e 

para monitorar a segurança dos efluentes após o tratamento. Eles fornecem informações 

valiosas sobre a presença de contaminantes, ajudam a compreender a resposta dos ecossistemas 

e fundamentam decisões e políticas ambientais. A análise de organismos vivos nos ecossistemas 

permite observar os efeitos cumulativos de diferentes fatores de estresse, como excesso de 

nutrientes, produtos químicos tóxicos e elevação da temperatura, oferecendo uma avaliação 

integrada do impacto desses fatores ao longo do tempo (Sommaggio et al., 2022). 

A avaliação toxicológica de efluentes desinfetados é essencial uma vez que as análises 

microbiológicas tradicionais, embora necessárias na inativação de patógenos indicadores, não 

capturam a complexidade dos efeitos residuais de uma matriz complexa como os efluentes 

(Abbaszadegan et al., 2025). A presença de microrganismos residuais, mesmo em quantidades 

reduzidas, pode ainda representar riscos de infecção por agentes patogênicos em populações 

vulneráveis quando essas águas são reutilizadas para irrigação ou uso recreativo, especialmente 

em situações sem barreiras adicionais de tratamento (Kesari et al., 2021). 

Além dos microrganismos, os parâmetros físico-químicos remanescentes, como 

nutrientes (nitrogênio e fósforo), pH excessivamente elevados ou reduzidos, metais pesados 

como cobre, alumínio, prata e zinco, podem causar toxicidade direta ou afetar o metabolismo 

de organismos aquáticos e do solo após uso do efluente. Belhaj et al.,  (2016), discutem que 

mesmo efluentes tratados podem impactar o crescimento vegetal, fisiologia e respostas 

antioxidantes de culturas como tomate e alface, indicando efeitos fitotóxicos e risco para 

produtividade agrícola quando utilizados sem avaliação integrada. 

Além disso, contaminantes emergentes como fármacos, produtos de cuidado pessoal, 

pesticidas, surfactantes e hormônios endócrinos frequentemente persistem em efluentes após 

tratamento convencional e não são removidos de forma eficaz pelas etapas de desinfecção 

(Aquino et al., 2013). Esses compostos têm sido associados a efeitos endócrinos, neurotóxicos 

e imunotóxicos em organismos aquáticos e podem entrar na cadeia alimentar humana via 

irrigação de culturas ou recarga de aquíferos, mesmo quando presentes em menores quantidades 

(Kesari et al., 2021). 

Os SPDs potencialmente formados na etapa de desinfecção, adicionam outra camada de 

toxicidade ao efluente final. Affek et al.,  (2021), discute que a presença de compostos como 

NAs, HANs, HAcAms, HNMs, HAAs e THMs, detectados em efluentes desinfetados, podem 

ter efeitos mutagênicos, carcinogênicos e citotóxicos em organismos de diferentes níveis 
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tróficos, contribuindo para toxicidade residual ambiental mesmo quando padrões 

microbiológicos estão dentro dos limites legais. 

Assim, a avaliação ecotoxicológica constitui um instrumento fundamental na 

caracterização de águas destinadas ao reúso, pois permite detectar efeitos tóxicos residuais 

presentes no efluente que não são captados por análises isoladas. Essa abordagem integrada 

fornece uma base sólida para a tomada de decisões na gestão de água reutilizada, contribuindo 

para a proteção da saúde pública, dos ecossistemas e do meio ambiente. 

 

2.9.1 Fitotoxicidade como Ferramenta para Avaliação da Toxicidade após a Desinfecção de 

Eluentes para Reúso 

 

Ensaios de fitotoxicidade medem respostas biológicas integradas, como germinação, 

crescimento radicular e desenvolvimento vegetativo, fornecendo uma avaliação direta do 

impacto de contaminantes e SPDs sobre plantas e, indiretamente, sobre a cadeia alimentar. 

(Hashem; Qi, 2021). Dessa forma, constituem uma ferramenta essencial para a segurança do 

reúso de efluentes na irrigação agrícola. 

A fitotoxicidade é fundamental na avaliação de águas de reúso para irrigação agrícola, 

garantindo que o efluente tratado não comprometa a produtividade das culturas nem acumule 

substâncias tóxicas nos alimentos (Belhaj et al., 2016). Efluentes com menor qualidade de 

tratamento, podem afetar processos fisiológicos das plantas, como absorção de água, nutrição 

mineral e divisão celular, reduzindo a germinação, inviabilizando plântulas e diminuindo a 

biomassa (Hashem; Qi, 2021).  

Plantas do gênero Lactuca sativa (alface) são utilizadas em testes de fitotoxicidade 

devido à sua elevada sensibilidade a fatores químicos e ambientais, germinação rápida, ciclo 

curto e respostas facilmente mensuráveis em crescimento (Viana et al., 2018; Young et al., 

2012). Essas características tornam Lactuca sativa um bioindicador confiável e econômico para 

avaliar efeitos tóxicos de efluentes, incluindo oxidantes residuais e SPDs formados durante a 

etapa de desinfecção (Boonnorat et al., 2021). 

Trabalhos que utilizaram Lactuca sativa como organismo‑teste para avaliação 

toxicológica de efluentes tratados discutem que ensaios de fitotoxicidade por germinação de 

sementes e elongação radicular são indicadores sensíveis de efeitos adversos que podem não 

ser capturados apenas por parâmetros físico‑químicos ou microbiológicos (Hashem; Qi, 2021).  

Palácio et al.,  (2012), observaram que, embora o processo foto‑Fenton tenha promovido 

reduções superiores a 90 % em DQO, cor e turbidez nos primeiros 45 min de exposição ao UV, 
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a toxicidade medida por bioensaios com Lactuca sativa permaneceu elevada. Os autores 

discutem que essa persistência provavelmente está associada à formação de SPDs de oxidação 

que ainda exercem efeitos fitotóxicos, e que parâmetros físico-químicos convencionais não 

representam adequadamente a toxicidade biológica final do efluente, ressaltando a necessidade 

de análises complementares para avaliação integrada de riscos ambientais. 

Ofori et al.,  (2024), avaliaram efluentes tratados em hortaliças como alface e tomate, 

observando que a toxicidade residual não afeta o crescimento das plantas quando 

contaminantes, metais pesados e SPDs estão menores que o limites de detecção. Contudo, 

Mravcová et al.,  (2024), mostraram que em concentrações próximas a ng/g, diferentes 

contaminantes orgânicos podem causar alterações metabólicas e acúmulo de contaminantes nas 

raízes e folhas, reforçando que, embora tratamentos eficientes reduzam riscos, o monitoramento 

ecotoxicológico rigoroso é essencial para prevenir impactos sutis sobre a saúde e desempenho 

das plantas. 

Sommaggio et al.,  (2022), aplicaram ensaios de germinação e alongamento radicular 

de Lactuca sativa em efluentes tratados com O₃ ou UV/H₂O₂ e observaram persistente inibição 

do crescimento, indicando que, apesar da eficiência na desinfecção e da redução da carga 

microbiana, SPDs e compostos resistentes à degradação continuam a exercer efeitos fitotóxicos. 

Os autores discutem que parâmetros físico-químicos e microbiológicos convencionais nem 

sempre refletem o potencial toxicológico real do efluente, tornando os bioensaios com Lactuca 

sativa essenciais para uma avaliação completa do risco ambiental antes do reúso. 

Embora os bioensaios de fitotoxicidade com Lactuca sativa sejam essenciais para 

avaliar os efeitos residuais de efluentes após a etapa desinfecção, sua aplicação em estudos com 

Cl, APA, PS, O3 e combinações com UV ainda é limitada. Esses ensaios são importantes porque 

parâmetros físico-químicos e microbiológicos convencionais nem sempre detectam SPDs ou 

compostos resistentes à degradação que podem afetar o crescimento vegetal. Neste contexto, 

mais pesquisas são necessárias para fornecer evidências sobre os riscos ambientais e apoiar 

estratégias de tratamento que garantam a segurança ecotoxicológica do efluente antes do reúso. 
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3 OBJETIVOS 

 

3.1 OBJETIVO GERAL 

 

Aplicar diferentes tecnologias de desinfecção na avaliação da remoção de 

microrganismos, formação de subprodutos de desinfecção, efeito fitotóxico e custo do pós 

tratamento de efluente de reator anaeróbio utilizando dupla e tripla filtração, com o objetivo de 

produzir um efluente com qualidade adequada para reúso agrícola. 

 

3.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

• Monitorar a qualidade do efluente doméstico proveniente do reator anaeróbio UASB 

utilizado nos experimentos; 

• Avaliar diferentes concentrações de coagulante FeCl3 e faixas de pH por meio de 

ensaios de Jar Test, determinando as concentrações ótimas a serem aplicadas na etapa 

de coagulação; 

• Analisar distintas carreiras de filtração, identificando as condições operacionais que 

proporcionem o melhor desempenho e menor custo do sistema filtrante; 

• Determinar as concentrações ideais dos desinfectantes, hipoclorito de sódio (NaClO), 

ácido peracético (APA), ozônio (O3) e persulfato de sódio (PS), para a remoção de 

Escherichia coli (E. coli) e coliformes totais em efluentes submetidos a TF, avaliando 

faixas de concentração de cada desinfetante, com e sem radiação ultravioleta (UV); 

• Verificar a formação de SPDs halogenados decorrentes da aplicação dos diferentes 

desinfectantes estudados; 

• Avaliar a remoção de outros microrganismos de interesse sanitário, como Clostridium 

perfringens, enterococos, Pseudomonas aeruginosa, bactérias heterotróficas e ovos de 

helmintos utilizando as melhores condições definidas para cada desinfectante; 

• Avaliar o potencial fitotóxico do efluente tratado, considerando as condições otimizadas 

de cada desinfectante; 

• Comparar a qualidade do efluente obtido após TF e subsequente desinfecção, utilizando 

as melhores condições de cada processo, com as principais diretrizes internacionais, 

nacionais e estaduais de reúso de água. 
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4 METODOLOGIA 

 

4.1 LOCAL DE COLETA DO EFLUENTE 

 

O efluente utilizado em todas etapas do estudo foi coletado na Estação de Tratamento 

de Efluente (ETE) Gertrudes (Figura 10), localizada na cidade de Ponta Grossa/PR, Brasil (lat. 

-25.104149, long. -50.226399). A ETE foi inaugurada em 2003 para atender uma capacidade 

de abastecimento de 7000 residências, com um total aproximado de 20000 pessoas com vazão 

do efluente de aproximadamente 30L s-1. Atualmente a ETE Gertrudes opera com uma vazão 

de aproximadamente 60 L s-1.  

 

Figura 10 - Estação de Tratamento de Esgoto Gertrudez. 

 
Fonte: O autor. 

 

O tratamento primário é composto por telas de contenção de material grosso e sistema 

de remoção de areia. O tratamento secundário e pós-tratamento é composto por dois reatores 

anaeróbios do tipo UASB e dois biofiltros, seguidos de decantadores (Silva et al., 2020). O 

efluente gerado pelos reatores UASB é direcionado, por meio de uma caixa equalizadora, aos 

biofiltros. Essa caixa também serve como ponto de coleta de amostras para análises realizadas 

pelos técnicos responsáveis da ETE. A Figura 11 ilustra as operações unitárias de tratamento e 

pós-tratamento adotadas na ETE Gertrudez. 
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Figura 11 - Operações unitárias da ETE Gertrudez – Ponta Grossa/PR. 

 

    
Fonte: O autor. 

Nota: Reator anaeróbio UASB (A); Filtros biológicos percoladores de fluxo descendente (B); Decantadores (C); 

leito de secagem de lodo (D) 

 

A alimentação do sistema de filtração proposto neste estudo foi realizada por meio de 

uma bomba, responsável pela transferência do efluente da caixa de equalização para um 

reservatório com capacidade de 150 L. 

 

4.2 ACOMPANHAMENTO DA QUALIDADE DO EFLUENTE DO REATOR UASB. 

 

Nesta etapa, foi realizado o monitoramento do efluente proveniente do reator UASB ao 

longo de uma semana, com o objetivo de investigá-lo e caracterizá-lo quanto aos parâmetros 

físico-químicos turbidez, temperatura, condutividade elétrica e pH. 

O experimento foi conduzido entre os dias 24 a 28 de janeiro de 2022, durante um 

período diário de nove horas, compreendido entre 9h e 18h. As amostras do efluente bruto 

foram coletadas a cada hora, antes do tratamento preliminar (gradeamento e desarenador), e na 

caixa de equalização localizada após os reatores UASB, permitindo a análise da variação 

temporal dos parâmetros monitorados. 

As medições foram realizadas in situ, assegurando maior precisão e representatividade 

dos dados obtidos. Posteriormente, os valores de pH, temperatura, condutividade elétrica e 

turbidez foram organizados em dois períodos distintos (período 1, das 9h às 13h30, e período 
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2, das 13h30 às 18h). A máxima temperatura neste período foi de 32ºC e mínima de 14ºC sem 

incidência de chuvas. 

Essa abordagem possibilitou um acompanhamento mais fiel das características do 

efluente tratado pelo reator UASB, fornecendo subsídios para a definição da dosagem de 

coagulante nos ensaios de Jar Test e para o planejamento das etapas subsequentes do tratamento 

por filtração rápida. 

 

4.3 ENSAIO DE Jar test PARA DETERMINAÇÃO DAS CONDIÇÕES DE COAGULAÇÃO 

DO ELFUENTE 

 

Para a realização dos ensaios de Jar Test, foram inicialmente medidos o pH e a turbidez 

do efluente proveniente do reator UASB, coletado na caixa equalizadora. Estes parâmetros 

foram adotados como controle nesta etapa (Di Bernardo; Dantas, 2006). 

Os ensaios de coagulação foram conduzidos utilizando um Jar Test microprocessado 

modelo AT-406 (Alfakit), equipado com seis jarros de 2 L cada. O distanciamento entre a 

mangueira de coleta e a marca de volume máximo de cada jarro e de 6 cm. Antes da realização 

dos ensaios e nos intervalos entre cada experimento, os jarros foram lavados com água corrente, 

sendo preenchidos e esvaziados três vezes. A mangueira de coleta também foi lavada, por meio 

do preenchimento de cada jarro com água e esvaziamento até a marcação central (Di Bernardo; 

Dantas, 2006). 

Como coagulante, utilizou-se cloreto férrico (FeCl₃) preparado a partir de uma solução 

40% (Rea-Tech) nas concentrações de 40, 60, 80, 100, 120, 140, 160 e 180 mg L-1. O pH foi 

ajustado na faixa de 5,5 a 9,0 (com incrementos de 0,5 unidades), utilizando soluções de HCl e 

NaOH 1,0 mol L-1 como agentes corretivos (Di Bernardo; Dantas, 2006). 

As amostras foram coletadas com antecedência de 25 segundos em relação ao tempo 

estimado de decantação, sendo que os primeiros 5 segundos foram destinados ao descarte inicial 

do efluente, para evitar interferência entre coletas, e os 20 segundos seguintes, à coleta 

propriamente dita. 

O efluente foi previamente retirado da refrigeração com tempo suficiente para atingir a 

temperatura ambiente, sendo homogeneizado antes de ser distribuído nos jarros. A agitação foi 

realizada a 120 rpm, correspondendo a um gradiente de velocidade (G) de 15 s-1 (Silva et al., 

2019). Após essa etapa, a mistura (efluente, coagulante e corretor de pH) permaneceu em 

repouso por 10 minutos, permitindo uma velocidade de sedimentação estimada em 0,6 cm/min 

(Di Bernardo; Dantas, 2006; Silva et al., 2020).  
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4.4 SISTEMA DE PÓS-TRATAMENTO POR FILTRAÇÃO RÁPIDA 

 

O efluente proveniente da caixa equalizadora foi inicialmente acondicionado em um 

reservatório com capacidade de 150 L, sendo posteriormente encaminhado para a etapa de 

coagulação. Nessa etapa, utilizou-se FeCl3 como coagulante (Rea-Tech, 38 – 40% de pureza), 

aplicando-se um gradiente de agitação rápida de 120 rpm durante 15 segundos (300 s-1) com o 

auxílio de um agitador. O efluente coagulado foi lançado a uma caixa com aproximadamente 

30 L, utilizada para auxiliar na separação do coagulado do sobrenadante (Silva et al., 2020). 

Após a coagulação, o sobrenadante do efluente foi conduzido por gravidade, por meio 

de tubulações, ao sistema de filtração, composto por três etapas consecutivas (Figura 12). A 

primeira etapa consistiu em um filtro ascendente de pedregulho (FAP), disposto em quatro 

camadas de 300 mm de altura para cada camada, com diferentes tamanhos de grão nos seguintes 

intervalos: 19,1 a 38,1; 9,52 a 19,1; 4,8 a 9,52 e 2 a 4,8 mm. 

 

Figura 12 - A: Fluxograma do sistema de coagulação, dupla e tripla filtração, B: foto da instalação piloto de dupla 

e tripla filtração. 

  
Fonte – O autor. 

 

A segunda etapa correspondeu a um filtro descendente de areia (FDA), disposto em uma 

monocamada de 700 mm de altura. A terceira etapa foi composta por um filtro descendente de 

dupla camada (FDZCA), disposto em duas camadas com 1500 mm de altura ao total. A camada 

superior (750 mm de altura) foi constituída por zeólita natural do tipo clinoptilolita, com área 

superficial específica de 42,24 m²/g e volume de poro de 0,0455 cm³/g (Silva et al., 2020). A 

clinoptilolita utilizada era proveniente de depósitos naturais localizados em Cuba e 

disponibilizado pela Celta brasil. A variedade utilizada foi Watercel ZS, modificada por 
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1 
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tratamento com solução de NaCl, visando melhorar seu desempenho na remoção de nitrogênio 

amoniacal. 

A camada inferior (750 mm de altura) era formada por carvão ativado granular, com 

área superficial de 21,31 m²/g e volume total de poros de 0,0601 cm³/g (Silva et al., 2020).. O 

carvão ativado utilizado era proveniente de endocarpo de coqueiro (Elaeis guineensis) na forma 

granulada, sendo ativado fisicamente por vapor de água superaquecido e oxigênio a 800 ◦C e 

pressão de vapor mínima de 10 kgf, fornecido pela AlphaCarbo 

O sistema foi configurado de duas formas, estruturado como dupla filtração (DF), 

utilizando os filtros FAP e FDA e como tripla filtração (TF), com a adição do filtro FDZCA à 

configuração anterior. 

Após cada utilização, os filtros eram lavados por meio de retrolavagem, procedimento 

executado após a descarga de fundo final. Para a lavagem do filtro de areia, aplicou-se uma taxa 

hidráulica controlada de 0,6 L/m².min¹, com o objetivo de promover a expansão do leito 

filtrante entre 20% e 30%. A retrolavagem foi mantida até que a turbidez da água de lavagem 

atingisse valores inferiores a 5 UNT. A água utilizada nesse processo foi proveniente do próprio 

sistema de filtração, previamente armazenada em um reservatório com capacidade de 300 L. A 

Figura 13 ilustra a etapa de retrolavagem do filtro de areia. 

 

Figura 13 - Expansão do leito de areia realizada na etapa de retrolavagem. 

 
Fonte: O autor. 

 

É importante salientar que o lodo gerado ao final do processo foi direcionado ao sistema 

de esgotamento da ETE, sendo submetido à diluição e posterior recirculação nos reatores 

UASB. Ressalta-se que o potencial de reaproveitamento desse subproduto não foi avaliado no 

escopo deste estudo. 
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4.5 ANÁLISE DE DESEMPENHO DOS FILTROS E PRODUÇÃO EFETIVA DE ÁGUA 

FILTRADA 

 

4.5.1 Carreiras de Filtração 

 

O sistema de filtração rápida foi submetido a três carreiras de filtração, utilizando 

diferentes concentrações de FeCl₃ como coagulante (60, 100 e 140 mg L-1), com o objetivo de 

avaliar a durabilidade das carreiras sob distintas condições de coagulação. As carreiras foram 

realizadas nos dias 4, 5 e 6 de julho de 2023, visando à avaliação do desempenho do sistema de 

filtração. As concentrações de coagulante empregadas nesta etapa, foram previamente definidas 

com base nos resultados obtidos nos ensaios de Jar Test. 

A qualidade do efluente e a durabilidade das carreiras foram monitoradas por medições 

in situ de pH e turbidez, realizadas a cada 30 minutos nos pontos de entrada e saída dos filtros. 

O sistema de filtração era interrompido em duas condições: (i) quando a turbidez após o filtro 

de cascalho excedia 20 UNT, sendo então realizada a descarga de fundo para remoção do 

material particulado acumulado; e (ii) quando a turbidez após o filtro de areia ultrapassava 5 

UNT, caracterizando o término da carreira de filtração devido à colmatação do meio filtrante e 

ao comprometimento da qualidade do efluente encaminhado ao terceiro filtro (Silva et al., 

2020). Neste último caso era realizada a etapa de retrolavagem no filtro de areia conforme 

descrito em 4.4. 

Para o monitoramento da qualidade do efluente tratado, o efluente foi coletado a cada 

hora. A Tabela 3 apresenta um resumo esquemático das amostras selecionadas para análise. 
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Tabela 4 - Nomenclatura e detalhamento das amostras coletadas em cada carreira de filtração. 

TRATAMENTO CONCENTRAÇÃO (mg L-1)   AMOSTRA TEMPO (h) REFERÊNCIA 

Dupla Filtração (DF) 

60 (I) 

Inicial (.I) 1 DF I.I 

Intermediario (.II) 3,75 DF I.II 

Final (.III) 7,5 DF I.III 

100 (II) 

Inicial (.I) 1 DF II.I 

Intermediario (.II) 6,5 DF II.II 

Final (.III) 13 DF II.III 

140 (III) 

Inicial (.I) 1 DFIII.I 

Intermediario (.II) 7,5 DFIII.II 

Final (.III) 15 DFIII.III 

Tripla Filtração (TF) 

60 (I) 

Inicial (.I) 1 TF I.I 

Intermediario (.II) 3,75 TFI.II 

Final (.III) 7,5 TF I.III 

100 (II) 

Inicial (.I) 1 TF II.I 

Intermediario (.II) 6,5 TF II.II 

Final (.III) 13 TF II.III 

140 (III) 

Inicial (.I) 1 TF III.I 

Intermediario (.II) 7,5 TF III.II 

Final (.III) 15 TF III.III 

Fonte: O autor. 

 

As amostragens realizadas basearam-se nas fases operacionais das carreiras de filtração. 

Rocha et al.,  (2026) demonstram, no monitoramento de efluentes, que a comparação de 

medições obtidas em diferentes intervalos de amostragem baseados no tempo pode ser 

representativa e informativa para a avaliação da variabilidade das concentrações, desde que o 

delineamento amostral considere o momento das mudanças do processo e que a análise leve em 

conta os efeitos da frequência de amostragem sobre a variância das medições. Nesse contexto, 

o experimento em questão foi estruturado para capturar o comportamento do sistema ao longo 

de cada carreira de filtração, com amostragens realizadas em fases equivalentes do processo 

(inicial, intermediária e final), proporcionalmente à duração total de cada carreira. Dessa forma, 

as diferentes carreiras podem ser comparadas entre si, pois as amostras representam estados 

operacionais equivalentes do sistema, permitindo a análise conjunta do desempenho, da 

estabilidade e da evolução dos parâmetros ao longo do tempo, independentemente do tempo 

absoluto de operação. 

Os parâmetros utilizados para a caracterização dos três pontos selecionados em cada dia 

estão apresentados na Tabela 4. Os dados obtidos nesta etapa permitiram estimar a duração de 

cada carreira de filtração, a frequência das descargas de fundo realizadas, bem como avaliar a 

influência da dosagem de coagulante no desempenho do sistema ao longo de cada carreira. 
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Tabela 5 - Parâmetros físico-químicos adotados para caracterização do efluente na aplicação das carreiras de 

filtração com 60, 100 e 140 mg L-1 de FeCl3. 

PARÂMETROS MÉTODO 

Físicos  

Cor Aparente e Verdadeira (uC) Espectrométrico; 

Sólidos Suspensos Voláteis (mg L-1) Filtração / Gravimétrico 2540 D 

Sólidos Suspensos Totais (mg L-1) Filtração / Gravimétrico 2540 D 

Sólidos Totais (mg L-1) Gravimétrico 2540B 

Turbidez (UT) Nefelométrico 

Químicos   

Nitrogênio Total (mg L-1) Espectrofotométrico (Spectroquant) 

Nitrogênio Amoniacal (mg L-1) Espectrofotométrico (Alfakit) 

Nitrito (mg L-1) Espectrofotométrico (Alfakit) 

Nitrato (mg L-1) Espectrofotométrico (Alfakit) 

Fósforo Total (mg L-1) Espectrofotométrico (Alfakit) 

Fosfato Total (mg L-1) Espectrofotométrico (Alfakit) 

LAS (mg L-1) Espectrofotométrico (Alfakit) 

pH Potenciométrico 4500H+ B 

Demanda Bioquímica de Oxigênio (mg L-1) Oximétrico 5210B 

Demanda Química de Oxigênio (mg L-1) Titulométrico 5220D 

Fonte: Adaptado de BAIRD; EATON; RICE (2017). 

 

4.5.2 Cálculo da Produção Efetiva de Água Tratada e Custo do Tratamento 

 

A produção efetiva (PE) de água tratada foi determinada considerando-se as perdas de 

água durante as lavagens dos filtros e as descargas de fundo, conforme descrito por Matos; 

Silva; Campos,  (2025) e Wiecheteck; Di Bernardo,  (2005). O cálculo seguiu a equação 1: 

 

PE = PT − (n × VDGF) − VDFinal − VLDF − VLTF (1) 

Onde: 

PE = Produção efetiva de água tratada (m³); 

PT = Produção total de água filtrada (m³); 

n = Número de descargas de fundo no FAP; 

VDGF = Volume de água utilizado por descarga de fundo (m³); 

VDFinal = Volume utilizado na descarga de fundo final (m³); 

VLDF = Volume utilizado na lavagem do sistema DF (m³); 

VLTF = Volume utilizado na lavagem do sistema TF (m³). 

 

O custo operacional específico (CO) foi avaliado em duas etapas distintas ao longo do 

estudo. Na primeira etapa, correspondente às carreiras de filtração, o CO foi calculado 

considerando os custos associados ao consumo de energia elétrica e de insumos químicos, em 

relação ao volume total de água tratada em cada carreira de filtração. 

Na segunda etapa, o CO foi recalculado após a definição da melhor condição de filtração 

e desinfecção, incorporando os custos adicionais de energia elétrica e de insumos químicos 
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associados à cada desinfectante, de modo a fornecer uma avaliação integrada do custo 

operacional do sistema após a etapa de desinfecção. 

A metodologia adotada baseou-se em uma abordagem de estimativa dos custos 

operacionais por unidade de volume tratado em sistemas de coagulação-floculação seguidos de 

tratamentos adicionais. Essa abordagem permitiu avaliar a viabilidade econômica de cada 

configuração operacional testada, considerando tanto o consumo de insumos quanto os volumes 

de água efetivamente tratados em cada ciclo de filtração (Matos; Silva; Campos, 2025; Msemwa 

et al., 2025). 

O CO foi calculado conforme as equações 2 a 4: 

 

CO = (CE + CQ) / VTT   (2) 

Onde: 

CO = Custo operacional específico (R$.m-³); 

CE = Custo total com energia elétrica (R$); 

CQ = Custo com insumos químicos (R$); 

VTT = Volume total de água tratada (m³). 

 

O custo com energia elétrica (CE) foi estimado com base na potência da bomba utilizada 

e no tempo total de operação, de acordo com as equações 4 e 5: 

 

CE = P(kW) × TO(h) × TE (R$ kWh-1) (3) 

Onde: 

P = Potência nominal da bomba (kW); 

TO = Tempo total de operação por carreira de filtração (h); 

TE = Tarifa de energia elétrica (R$ kWh-1). 

 

O custo do coagulante (CQ) foi determinado por meio da Equação 4: 

 

Onde: 

CQ = Custo com coagulante (R$); 

D = Dosagem de cloreto férrico utilizada em cada carreira de filtração (mg L-1); 

Q = Volume total de água tratada por carreira de filtração (m³); 

Ccoag = Custo unitário do coagulante (R$ mg-1). 

 

 

 

 

CQ = D × Q × Ccoag (4) 
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4.5.3 Análise dos Meios Filtrantes 

 

As amostras de cada meio filtrante foram coletadas antes do início e após a conclusão 

de cada carreira de filtração, imediatamente após a lavagem dos filtros. Essa estratégia 

possibilitou uma análise comparativa das características dos materiais filtrantes ao longo de 

cada ciclo de operação. 

 

4.5.3.1 Análise de microscopia eletrônica de varredura com emissão de campo 

 

As análises de Microscopia Eletrônica de Varredura com Emissão de Campo (MEV-

FEG) foram realizadas no Complexo de Laboratórios Multiusuários da Universidade Estadual 

de Ponta Grossa- UEPG. Foram realizadas análises das amostras de areia, carvão ativado e 

zeólita coletadas em DF e TF antes do início do primeiro ensaio de carreira de filtração e ao 

final de cada uma das três carreiras de filtração, correspondentes às concentrações de FeCl₃ de 

60, 100 e 140 mg L-1. Ao todo, foram obtidas uma coleta inicial e três coletas finais, totalizando 

quatro amostras de cada meio filtrante. 

As coletas foram realizadas logo após o termino de cada carreira antes da lavagem dos 

filtros, com o auxílio de uma haste adaptada, equipada com um recipiente cônico na 

extremidade, a qual era inserida no leito filtrante e posteriormente removida para a obtenção 

das amostras. No filtro FDZCA, após a coleta, as frações correspondentes ao carvão ativado e 

à zeólita foram cuidadosamente separadas, de modo a preservar a integridade e a 

representatividade de cada meio filtrante. Em cada carreira de filtração, foram coletados 

aproximadamente 10 g de material de cada meio filtrante. 

As amostras foram previamente secas em estufa (marca SolidSteel modelo SSA-40L) a 

105 °C por 24 horas para remoção de umidade. Em seguida cerca de 0,01 a 0,1 g, foram 

acondicionadas em pequenos suportes metálicos e recobertas com uma fina camada de ouro 

(Au) por meio de metalização a vácuo. 

As amostras preparadas foram inseridas na câmara do microscópio eletrônico de 

varredura com emissão de campo (MEV-FEG), modelo LEO EVO 40XVP. A análise foi 

realizada sob alto vácuo e a uma tensão de aceleração entre 5 e 20 kV, para obtenção de imagens 

de maior resolução da superfície dos materiais. O feixe eletrônico varreu a superfície da amostra 

em ampliações de 3, 5 e 10 kx, permitindo a visualização detalhada da morfologia, textura e 

estrutura superficial em diferentes ajustes. Esta etapa permitiu a avaliação de possíveis 
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alterações morfológicas dos meios filtrantes decorrentes dos processos de filtração e lavagem 

associados as carreiras de filtração. 

 

4.5.3.2 Análise de espectroscopia no infravermelho com transformada de Fourier 

 

As análises de Espectroscopia no Infravermelho com Transformada de Fourier (FTIR) 

foram realizadas no Complexo de Laboratórios Multiusuários da Universidade Estadual de 

Ponta Grossa- UEPG, utilizando o espectrômetro Digilab Excalibur FT-3000. Foram realizadas 

análises das amostras de areia, carvão ativado e zeólita coletadas em DF e TF antes do início 

do primeiro ensaio de carreira de filtração e ao final de cada uma das três carreiras de filtração, 

correspondentes às concentrações de FeCl₃ de 60, 100 e 140 mg L-1. Ao todo, foram obtidas 

uma coleta inicial e três coletas finais, totalizando quatro amostras de cada meio filtrante. 

As coletas foram realizadas logo após o termino de cada carreira antes da lavagem dos 

filtros, com o auxílio de uma haste adaptada, equipada com um recipiente cônico na 

extremidade, a qual era inserida no leito filtrante e posteriormente removida para a obtenção 

das amostras. No filtro FDZCA, após a coleta, as frações correspondentes ao carvão ativado e 

à zeólita foram cuidadosamente separadas, de modo a preservar a integridade e a 

representatividade de cada meio filtrante. Em cada carreira de filtração, foram coletados 

aproximadamente 10 g de material de cada meio filtrante. 

As amostras foram secas em estufa a 105ºC (marca SolidSteel modelo SSA-40L), 

pulverizadas e homogeneizadas com KBr (brometo de potássio) na proporção de 1:100 (m/m) 

(Merck – Padrão Espectroscopia IR), sendo prensadas para formar pastilhas translúcidas de 

0,001 - 0,005g. Por fim, as análises foram realizadas na faixa de varredura de 4000 a 400 cm-1, 

com resolução de 4 cm-1. 

Esta etapa permitiu a identificação e a comparação de possíveis alterações químicas e 

estruturais nos meios filtrantes ao longo das carreiras de filtração, associadas às diferentes 

condições operacionais e concentrações de coagulante aplicadas. 

 

4.5.3.3 Análise do número de iodo no carvão ativado 

 

As análises de Número de Iodo (NI) foram realizadas na Alpha Carbo e determinadas 

conforme a norma ASTM D4607-14 (ASTM, 2021). Foram realizadas análises das amostras de 

carvão ativado em TF antes do início do primeiro ensaio de carreira de filtração e ao final de 

cada uma das três carreiras de filtração, correspondentes às concentrações de FeCl₃ de 60, 100 
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e 140 mg L-1. Ao todo, foram obtidas uma coleta inicial e três coletas finais, totalizando quatro 

amostras do meio filtrante. 

As coletas foram realizadas logo após o termino de cada carreira antes da lavagem dos 

filtros, com o auxílio de uma haste adaptada, equipada com um recipiente cônico na 

extremidade, a qual era inserida no leito filtrante e posteriormente removida para a obtenção 

das amostras. No filtro FDZCA, após a coleta, as frações correspondentes ao carvão ativado e 

à zeólita foram cuidadosamente separadas, de modo a preservar a integridade e a 

representatividade de cada meio filtrante. Em cada carreira de filtração, foram coletados 

aproximadamente 10 g de material de carvão ativado. 

A amostra foi seca em estufa (Odontobras modelo EL-12), a 110 °C por 3 horas. Em 

seguida, 1 g do material foi adicionado a 100 mL de uma solução de iodo 0,05 mol L-1 preparado 

a partir do reagente com grau de pureza 99,09% (marca Moderna). A mistura foi agitada a 

160 rpm por 15 minutos em agitador (marca Tecnal – TE-080), e filtrado para remoção do 

carvão ativado. O sobrenadante foi acidificado com solução de HCl a 20% preparada a partir 

do reagente com 99,0% de pureza (marca Êxodo), e posteriormente titulada com solução de 

tiossulfato de sódio 0,5 mol L-1 preparado a partir de uma solução de 99,5% de pureza (marca 

Dinâmica). Logo após foi adicionado uma solução de amido comercial a 1% como indicador. 

O número de iodo foi calculado com base na diferença entre a concentração inicial e a 

concentração remanescente de iodo na solução (número de iodo residual, NIR), utilizando as 

equações 5 e 6. 

 

𝑁𝐼𝑅 (𝑚𝑔 𝑔⁄ ) =  
𝑉 ∗ 𝐹 ∗ 105,8

𝑚
 

(5) 

 

Onde: 

V = volume da solução de Na2S2O3 gasto na titulação (mL); 

F = fator de correção da solução de Na2S2O3; 

105,8 = fator de correção; 

m = massa da amostra (g). 

 

𝑁𝐼 (𝑚𝑔 𝑔⁄ ) = 𝐶𝑖 ∗ 0,1 − 𝑁𝐼𝑅  (6) 

Onde: 

Ci = concentração inicial da solução de iodo (mg L-1); 

0,1 = fator de conversão para litro (L); 

NIR = iodo remanescente em solução (mg g-1); 
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4.5.3.4 Análise da capacidade de troca catiônica na clinoptilolita 

 

As análises de capacidade de troca catiônica (CTC) da zeólita foram realizadas no 

laboratório de Química Analítica Ambiental, Sanitária e Educação Ambiental da Universidade 

Estadual de Ponta Grossa- UEPG. A CTC zeólita do tipo clinoptilolita foi determinada por meio 

do método de troca simples, no qual os cátions K⁺ e Na⁺ presentes na estrutura da zeólita são 

substituídos por íons amônio (NH₄⁺) de uma solução padrão.  

Foram realizadas análises das amostras de zeólita em TF antes do início do primeiro 

ensaio de carreira de filtração e ao final de cada uma das três carreiras de filtração, 

correspondentes às concentrações de FeCl₃ de 60, 100 e 140 mg L-1. Ao todo, foram obtidas 

uma coleta inicial e três coletas finais, totalizando quatro amostras do meio filtrante. 

As coletas foram realizadas logo após o termino de cada carreira antes da lavagem dos 

filtros, com o auxílio de uma haste adaptada, equipada com um recipiente cônico na 

extremidade, a qual era inserida no leito filtrante e posteriormente removida para a obtenção 

das amostras. No filtro FDZCA, após a coleta, as frações correspondentes ao carvão ativado e 

à zeólita foram cuidadosamente separadas, de modo a preservar a integridade e a 

representatividade de cada meio filtrante. Em cada carreira de filtração, foram coletados 

aproximadamente 10 g da zeólita. 

Inicialmente, 1,00g da zeólita previamente seca em estufa (marca SolidSteel modelo 

SSA-40L) foi acondicionada em um frasco contendo 100mL de solução padrão de cloreto de 

amônio (NH₄Cl) (Dinâmica - 99,5%), preparada em concentração de 1 mol L-1 a partir do 

reagente sólido. A mistura foi mantida sob agitação constante em mesa agitadora (marca Sientec 

modelo CT-150) por 24 horas à temperatura ambiente, permitindo a difusão dos íons NH₄⁺ para 

o interior da estrutura zeolítica e a substituição dos íons trocáveis K⁺ e Na⁺. 

Após o tempo de contato, a suspensão foi centrifugada (marca LGI modelo DCL-802B), 

e o sobrenadante foi coletado para determinação da concentração final de amônio (C𝒇). Essa 

análise foi realizada por espectrofotometria, utilizando o método de Nessler. O reagente de 

Nessler composto por iodeto de potássio (KI) Exodo 99% solido, cloreto de mercúrio (HgCl₂) 

e hidróxido de potássio (KOH) em solução aquosa Biotec 85% solido é adicionado à amostra, 

formando um complexo de coloração amarela cuja intensidade é proporcional à concentração 

de NH₄⁺. A absorbância foi medida em espectrofotômetro (DR 6000 da Hach), na faixa de 410 

a 425 nm, e a concentração foi determinada a partir de uma curva de calibração construída com 

padrões de concentração conhecida de NH₄⁺ (marca QMC). 
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A concentração inicial de amônio (Cᵢ) é conhecida a partir da solução padrão. A 

diferença entre as concentrações inicial e final de NH₄⁺ na solução reflete a quantidade 

adsorvida pela zeólita. A CTC foi então calculada pela equação 7 (Al-Saedi; Hammood; Chyad, 

2020): 

 

𝐶𝑇𝐶 = (𝐶𝑖 − 𝐶𝑓)𝑥
𝑉

𝑊
 

(7) 

Onde: 

Cᵢ e C𝒇 = concentrações inicial e final de íons NH₄⁺ (g L-1); 

V = volume da solução (L); 

W = massa da amostra (g). 

 

4.6 AVALIAÇÃO DA REMOÇÃO DE MICRORGANISMOS APÓS TRATAMENTO POR 

UASB, COAGULAÇÃO, TRIPLA FILTRAÇÃO E DESINFECÇÃO 

 

As análises microbiológicas foram conduzidas no Laboratório de Química Analítica 

Ambiental, Sanitária e Educação Ambiental da Universidade Estadual de Ponta Grossa 

(UEPG).  

Para desinfecção empregando cloro (TF/Cl e TF/UV/Cl), utilizou-se uma solução 

preparada a partir de hipoclorito de sódio (NaClO) com teor de pureza entre 10–12% (NEON 

Comercial Reagentes Analíticos LTDA). Para os ensaios com ácido peracético (TF/APA e 

TF/UV/APA), foi utilizada uma solução de C₂H₄O₃ a 15% de pureza (BIOTEC Reagentes 

Analíticos). Na desinfecção com persulfato (TF/PS e TF/UV/PS), o persulfato de sódio 

(Na₂S₂O₈) foi utilizado o reagente em grau analítico, na forma sólida (Exodo 98%). 

Ao final de cada ensaio de desinfecção, foi adicionada uma solução de tiossulfato de 

sódio (Na₂S₂O₃) a 0,1% (m/v), preparado a partir do reagente sólido, com o objetivo de 

neutralizar completamente o desinfectante residual, interrompendo a desinfecção e evitando a 

continuidade da ação oxidativa durante as análises microbiológicas subsequentes. 

Para os testes com O3 (TF/O₃ e TF/UV/O₃), o gás foi borbulhado diretamente na solução 

por meio de um gerador de O3 (marca RoHS modelo GL-3189A), durante um tempo ajustado 

para alcançar a concentração desejada em cada ensaio, em um sistema fechado. A concentração 

de O3 foi previamente determinada por meio da construção de uma curva de concentração 

residual de O3 em função do tempo (Figura 14), obtida a partir do borbulhamento do gás em 

500 mL de água ultrapura (Galdeano et al., 2017). Após o tempo de aplicação, o teor de O3 

residual foi quantificado utilizando um kit de teste da marca Hach. 
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Figura 14 - Variação da concentração de O₃ em função do tempo de contato. 

 
Fonte – O autor. 

 

A determinação microbiológica de Escherichia coli (E. coli), coliformes totais, C. 

perfringens, enterococos, P. aeruginosa e bactérias heterotróficas foi realizada por meio da 

técnica de filtração por membrana. Nesse procedimento, 100 mL da amostra de efluente 

previamente submetido aos diferentes desinfectantes, foram filtrados, com o auxílio de um 

manifold (Alfakit modelo E018496) acoplado a uma bomba de ar (Mart modelo 11002) por 

uma membrana semipermeável com poros de 0,45 µm (Merck AWG047S6).  

Após a filtração, a membrana foi transferida para uma placa de Petri estéril (Alfakit) 

contendo o meio de cultura apropriado para cada microrganismo e incubada em estufa 

(MyLabor – SSBODu 420L) por um período previamente estabelecido, conforme especificado 

na Tabela 5. Toda esta etapa foi realizada utilizando uma chama de bico de Bunsen, buscando 

minimizar ao máximo a contaminação da amostra. Após a incubação, foi realizada a contagem 

das colônias formadas, permitindo determinar a concentração de microrganismos presentes na 

amostra, expressa em unidades formadoras de colônias (UFC). 
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Tabela 6 – Detalhamento dos métodos de membrana filtrante utilizados para determinação dos parâmetros 

microbiológicos. 

Microrganismo Tempo de 

incubação 

Temperatura de 

incubação 

Meio de cultura Observação 

Bactérias 

heterotróficas 
48 horas 35ºC 

Ágar PCA Placas incubadas com 

a tampa para baixo 

Clostridium 

perfringens 
24 horas 35ºC 

Ágar m-CP Placas incubadas 

seladas e com a 

tampa para baixo 

Coliformes totais 24 horas 35ºC 
Ágar cromogênico Placas incubadas com 

a tampa para baixo 

Escherichia coli 24 horas 35ºC 
Ágar cromogênico Placas incubadas com 

a tampa para baixo 

Enterococos 48 horas 35ºC 
Ágar m-Enterococcus Placas incubadas com 

a tampa para baixo 

Pseudomonas 

aeruginosa 
24 horas 35ºC 

Ágar cetrimide Placas incubadas com 

a tampa para baixo 

Fonte: O autor. 

 

Os resultados foram expressos em log residual, calculado a partir da contagem de 

unidades formadoras de colônia e posterior transformação logarítmica (log₁₀) dos valores 

observados. Quando necessário, os valores foram expressos em redução logarítmica, calculada 

de acordo com a equação 8, a partir do logaritmo na base 10 da razão entre a concentração 

inicial e a concentração residual de microrganismos. 

 

𝑅𝑒𝑑𝑢çã𝑜 𝑙𝑜𝑔 = 𝑙𝑜𝑔10 . (
𝑁0

𝑁
)  (8) 

Onde: 

N0 = Quantidade inicial de microrganismos, antes da desinfecção (UFC/100 mL); 

N = Quantidade residual de microrganismos, após a desinfecção (UFC/100 mL). 

 

Para a quantificação microbiológica, foram consideradas apenas placas com número de 

colônias dentro da faixa recomendada para contagem, adotando-se como critério placas 

contendo até 300 UFC/100 mL (USEPA, 2017). 

A análise de ovos de helmintos foi realizada no laboratório de Parasitologia Humana da 

Universidade Estadual de Ponta Grossa- UEPG, utilizando o Método de Bailenger modificado, 

conforme ilustra a figura 15 (Morsy; Al-Herrawy, 2024). Este método foi selecionado por ser 

recomendado pela Organização Mundial da Saúde (OMS), devido à sua simplicidade 

operacional, ao menor custo dos reagentes utilizados e à capacidade de recuperar uma ampla 

variedade de helmintos comumente encontrados em efluentes e águas residuárias. 
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Figura 15 - Etapas de execução do método de determinação de ovos de helmintos. 

 
Fonte: O autor. 

 

Inicialmente, onze amostras de efluentes (UASB; COAGULAÇÃO; TF; TF/Cl; 

TF/UV/Cl; TF/APA; TF/UV/APA; TF/O3; TF/UV/O3; TF/PS e TF/UV/PS), foram submetidas 

a um protocolo sequencial composto pelas etapas de sedimentação, centrifugação e flotação. 

Resumidamente, as amostras foram centrifugadas a 1000 rpm por 15 minutos (centrífuga 

Bioenerg, modelo 6000), com posterior descarte do sobrenadante. O sedimento obtido foi 

tratado com solução tampão aceto-acética (pH 4,5) e éter (Ecibra – P.A.), na proporção de 1:3 

(2 mL de tampão e 6 mL de éter), visando à remoção de lipídios e detritos orgânicos. Em 

seguida, adicionou-se solução de sulfato de zinco (ZnSO₄), preparada a partir de reagente P.A. 

(Synth) e ajustada à densidade de 1,18, promovendo a separação dos ovos de helmintos por 

flotação. As análises foram realizadas por microscopia óptica (Olympus CX31), utilizando 

objetivas de 10× e 40×, sendo avaliadas oito lâminas e duas câmaras de McMaster (Bioplast) 

por amostra. 

A expressão dos resultados a quantificação final dos ovos presentes nas amostras deve 

ser obtida utilizando a equação 9: 

 

 

𝑁 =  
𝐴 𝑥 𝑋

𝑃 𝑥 𝑉
 

(9) 

 

Onde:  

N = Número de ovos (ovos L-1) 

A = Número médio de ovos contados nas câmaras de McmAster (no. de ovos); 

X = Volume do produto (mL); 

P = Volume da câmara de McMaster; 
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V = Volume original das amostras (mL). 

 

Os ensaios de microbiológicos foram aplicados em três etapas. Na primeira etapa, foi 

realizada a caracterização físico-química e microbiológica do efluente proveniente do reator 

UASB, após a etapa de coagulação e após a TF, com base nos parâmetros de interesse definidos 

para esta etapa preliminar (Tabela 6), permitindo a avaliação da remoção inicial de 

microrganismos promovida pelo próprio sistema de filtração. Para a determinação de 

coliformes totais, bactérias heterotróficas, C. perfringens, enterococos e P. aeruginosa, foram 

realizadas diluições seriadas decimais da amostra em água peptonada estéril, variando de 10⁻¹ 

até 10⁻⁸ (10 mL de amostra em 90 mL de diluente) de modo a garantir a obtenção de placas 

com número de colônias dentro da faixa recomendada para contagem.  

 

Tabela 7 - Parâmetros físico-químicos e microbiológicos adotados para caracterização do efluente após UASB, 

coagulação, TF e desinfecção. 

PARÂMETROS MÉTODO  

Microbiológicos   

Escherichia coli1,2 (log) Membrana Filtrante 9222B  

Coliformes totais1,2 (log) Membrana Filtrante 9222B  

Bactérias heterotroficas2 (log) Membrana Filtrante 9222B  

Clostridium perfringens2 (log) Membrana Filtrante 9222B  

Enterococos 2 (log) Membrana Filtrante 9222B  

Pseudomonas aeruginosa2 (log) Membrana Filtrante 9222B  

Ovos de Helmintos (ovos L-1) Bailenger modificado  

Físicos   

Turbidez (UNT)1,2 Nefelométrico  

Químicos    

pH1,2 Potenciométrico 4500H+ B  

DQO (mg L-1)1,2   

Fonte: O autor.  

Nota: 1: Parâmetro de controle utilizado na etapa primeira etapa de desinfecção; 2:Parâmetro de controle utilizado 

na segunda etapa de desinfecção. Para a etapa preliminar, todos os parâmetros foram considerados. Os 

parâmetros físico-químicos monitorados nesta etapa foram utilizados exclusivamente para avaliar a 

estabilidade do efluente após a desinfecção, verificando se a dosagem do desinfetante exerce influência 

sobre essas variáveis; pH: pit~encial hidrogeniônico; DQO: Demanda Química de Oxigênio; UFC: Unidade 

formadora de colônia; UNT: Unidade nefelométrica. 

 

As duas etapas seguintes compõem os ensaios de desinfecção. Na segunda etapa, os 

microrganismos E. coli e coliformes totais foram monitorados como indicadores de 

contaminação microbiológica após desinfecção do efluente de TF. Nessa etapa, foram aplicadas 

e comparadas diferentes desinfecções já descritas na literatura, utilizando os seguintes 

desinfectantes: cloro (TF/Cl), ácido peracético (TF/APA), ozônio (TF/O₃), persulfato (TF/PS) 

e as combinações UV/Cloro (TF/UV/Cl), UV/Ácido Peracético (TF/UV/APA), UV/Ozônio 

(TF/UV/O₃) e UV/Persulfato (TF/UV/PS).  
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Os ensaios com radiação ultravioleta (UV) foram conduzidos em um reator de bancada, 

constituído por uma caixa de madeira revestida internamente com alumínio (Figura 16). No 

centro da estrutura, foi montado um sistema composto por agitador magnético (INTLLAB 

modelo HCD-1210) e uma lâmpada de mercúrio de média pressão (125 W, ~253 nm), fixada 

em suporte universal. Um bulbo de quartzo foi acoplado à lâmpada para maximizar a 

transmissão do UV. A lâmpada foi posicionada a 5 cm da superfície da amostra, assegurando 

uma exposição uniforme. Os experimentos foram realizados com as associações 

UV/desinfectante, adotando-se 10 minutos de exposição ao UV (Albolafio et al., 2022). 

 

Figura 16 – Reator utilizado nos experimentos com UV. 

 
Fonte: O autor. 

Nota: A: Esquema detalhado do reator empregado nos experimentos com UV e B: Modelo semelhante ao reator 

de bancada utilizado nos ensaios de desinfecção por UV. 

 

Para cada desinfectante testado, foram aplicadas concentrações de 0,5; 1,0; 1,5; 3,0 e 

4,0 mg L-1, adotando-se um tempo de contato fixo de 10 minutos, conforme protocolos distintos 

previamente descritos na literatura para a desinfecção de efluentes (Bonetta et al., 2017; Foschi 

et al., 2022; Hogard et al., 2023; Ibáñez-Cervantes et al., 2024; Munakata; Kuo, 2015; Ragazzo 

et al., 2020).  

 Na segunda etapa, foram adotadas as melhores condições de desinfecção, que resultaram 

na eliminação completa de E. coli e coliformes totais, para cada desinfectantes testado. Essas 

condições ideais foram então aplicadas à avaliação de outros microrganismos, incluindo C. 

perfringens, enterococos, P. aeruginosa, bactérias heterotróficas e ovos de helmintos. O 

objetivo dessa fase foi investigar a resistência microbiológica de organismos de interesse 

sanitário em comparação com E. coli e coliformes totais para cada desinfectante. 

Em todos os ensaios microbiológicos, as amostras foram coletadas em frascos de vidro 

previamente esterilizados em autoclave (Biotron modelo AA5LB), a 120 kPa por 15 minutos. 

Utensílios como pinças e béqueres também foram devidamente esterilizados sobre as mesmas 

A B 
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condições. Durante a coleta, utilizou-se álcool 70% preparado a partir de uma solução 99,5% 

de pureza (Êxodo) para higienização das mãos e dos tubos de saída do efluente nos filtros, com 

o objetivo de minimizar o risco de contaminação cruzada. O mesmo procedimento foi adotado 

entre uma análise e outra, aplicando-se o álcool 70% em todos os materiais utilizados. 

 

4.7 AVALIAÇÃO DA FORMAÇÃO DE SPDs APÓS DESINFECÇÃO DO EFLUENTE 

PROVENIENTE DE REATOR ANAERÓBIO COM PÓS-TRATAMENTO POR TF 

 

A extração e determinação de trihalometanos (THMs) foi realizada no Departamento de 

Química da Pontifícia Universidade Católica do Rio de Janeiro (PUC-Rio), seguindo a 

metodologia EPA 8260C. A quantificação dos compostos foi feita a partir da construção de 

uma curva analítica utilizando padrões de uma mistura de THMs (bromodiclorometano - 

BDCM, bromofórmio - TBM, clorofórmio - TCM e dibromoclorometano - DBCM) 

(APÊNDICE A), adquirida da Sigma-Aldrich e preparados em CH3OH (Metanol – Merck, 

Padrão HPLC) nas concentrações de 0,50; 1,0; 5,0; 7,5; 10; 25 e 50 ng/mL. 

O equipamento utilizado foi um cromatógrafo a gás Thermo, modelo TraceGC, 

acoplado a um espectrômetro de massas Thermo, modelo ISQ. A separação ocorreu em coluna 

capilar de fase estacionária polar DB-VRX (Agilent Technologies) com 60 m de comprimento, 

0,25 mm de diâmetro interno e 0,140 µm de espessura de filme, que utiliza uma fase 

estacionária de polietilenoglicol (PEG) quimicamente ligada à superfície interna da coluna. O 

programa de temperatura da coluna iniciou em 45 °C, mantido por 1 minuto, seguido de 

aumento de 12 °C/min até 190 °C, depois de 6 °C/min até 225 °C, com isoterma de 2 minutos 

a 190 °C e 1 minuto a 225 °C. O gás de arraste utilizado foi hélio, com fluxo constante de 1,5 

mL/min, e o volume de injeção no headspace foi de 800 µL. A temperatura de detector foi 

fixada em 250ºC. 

As amostras coletadas após cada ensaio de desinfecção realizado e foram 

acondicionadas em gelo e armazenadas em refrigerador (Ultra low Temperature Freezer, 

Salvum – DW-86L490JA) a -80ºC até o momento da análise, pata evitar a volatilização dos 

analitos. A determinação dos compostos foi realizada por cromatografia gasosa acoplada à 

espectrometria de massas, utilizando a técnica de extração por headspace conforme o método 

EPA 8260C (USEPA, 2006). 

Para a extração, foram transferidos 10 mL da amostra para frascos de headspace, 

imediatamente lacrados para evitar perdas dos analitos. Os compostos de interesse são voláteis, 
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apresentam reduzida solubilidade em meio aquoso e, por isso, são facilmente extraídos para a 

fase gasosa do frasco mediante aquecimento e agitação. 

A fase gasosa do headspace foi então injetada no cromatógrafo a gás com detector de 

massas para identificação e quantificação dos analitos, utilizando as curvas analíticas 

previamente construídas. 

 

4.8 ESTUDO DE TOXICIDADE DO EFLUENTE APÓS DESINFECTADO 

 

A toxicidade do efluente tratado por diferentes desinfetantes químicos e 

UV/desinfectantes, foi avaliada por meio de sua aplicação em ensaios de fitotoxicidade, 

utilizando-se as melhores condições de desinfecção obtidas para a remoção de E. coli e 

coliformes totais, conforme descrito na segunda etapa em 4.6. 

A fitotoxicidade foi avaliada por meio de ensaios de germinação e crescimento radicular 

de sementes de Lactuca sativa (alface), conforme metodologia proposta por Díaz-Cabriales,  

(2022) e Young et al.,  (2012). 

Para a realização dos ensaios, foram utilizadas placas de Petri com 11 cm de diâmetro, 

revestidas com duas camadas de papel filtro qualitativo, previamente recortado com o mesmo 

diâmetro da placa. Sobre cada papel foram distribuídas 18 sementes de Lactuca sativa (marca 

Feltrin) e, em seguida, aplicados 3 mL das amostras. Uma das placas foi irrigada com água 

ultrapura e utilizada como controle. Todas as unidades experimentais foram tampadas com 

outra placa de Petri, vedadas com filme plástico e incubadas em estufa (MyLabor – SSBODu 

420L), mantida a 22,4 °C, por um período de 72 horas. 

As amostras utilizadas nos ensaios foram coletadas nas seguintes etapas do tratamento: 

reator UASB, coagulação, após DF, após TF e após o tratamento do efluente de TF utilizando 

as melhores condições de cada desinfectante, com e sem aplicação do UV. 

Ao final do período de incubação, foi realizado o levantamento do número de sementes 

germinadas, e o comprimento das radículas foi medido com o auxílio de uma régua milimetrada. 

Esses dados foram utilizados para o cálculo do índice de germinação (IG) e do índice de 

crescimento relativo (ICR), conforme as equações 10 e 11, respectivamente. 

 

𝐼𝐺% =  
𝑁ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑑𝑒 𝑠𝑒𝑚𝑒𝑛𝑡𝑒𝑠 𝑔𝑒𝑚𝑖𝑛𝑎𝑑𝑎𝑠

𝑁ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑑𝑒 𝑠𝑒𝑚𝑒𝑛𝑡𝑒𝑠
 𝑥 100 

(10) 
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𝐼𝐶𝑅 =  
𝑀é𝑑𝑖𝑎 𝑑𝑎𝑠 𝑟𝑎í𝑧𝑒𝑠 𝑑𝑎 𝑎𝑚𝑜𝑠𝑡𝑟𝑎

𝑀é𝑑𝑖𝑎 𝑑𝑎𝑠 𝑟𝑎í𝑧𝑒𝑠 𝑑𝑜 𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙𝑒
 𝑥 100 

(11) 

 

4.9 ANÁLISE ESTATISICA DOS DADOS 

 

As análises estatísticas foram realizadas utilizando o software R, por se tratar de uma 

ferramenta gratuita, robusta e validada na literatura científica para o tratamento e interpretação 

de dados ambientais e sanitários, permitindo elevada reprodutibilidade e rigor metodológico 

(Silva et al., 2020). 

Inicialmente, os dados foram avaliados quanto à normalidade por meio do teste de 

Shapiro–Wilk e quanto à homocedasticidade pelo teste de Levene. Quando ambos os 

pressupostos foram atendidos, aplicou-se a análise de variância (ANOVA) para verificar a 

existência de diferenças estatisticamente significativas entre os grupos, seguida do teste de 

Tukey para comparação múltipla de médias. 

Quando um ou ambos os pressupostos (normalidade e/ou homocedasticidade) não foram 

atendidos, ou quando os dados não se mostraram adequados à aplicação da ANOVA, utilizou-

se o teste não paramétrico de Kruskal–Wallis, apropriado para a comparação de múltiplos 

grupos independentes sem a exigência de distribuição normal. 

A aplicação desses testes teve como objetivo avaliar diferenças estatisticamente 

significativas nos resultados físico-químicos ao longo das carreiras de filtração, bem como entre 

os diferentes desinfectantes, formação de SPDs e ensaios de fitotoxicidade. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



99 
 

 

5 RESUTADOS E DISCUSSÃO 

 

5.1 ACOMPANHAMENTO DA QUALIDADE DO EFLUENTE DO REATOR UASB. 

 

Os resultados do monitoramento da qualidade do efluente bruto e após tratamento no 

reator UASB são apresentados na Tabela 7. O acompanhamento ao longo de uma semana, 

dividido em dois períodos diários, permitiu avaliar a estabilidade temporal do efluente utilizado 

nas etapas subsequentes do estudo. 

 

Tabela 8 - Resultados obtidos pelo acompanhamento dos parâmetros físico-químicos do efluente no período de 

uma semana, subdivididos em dois períodos. 

 Efluente pH Temperatura  

(oC) 

Condutividade  

(μS cm-1) 

Turbidez  

(UNT) 

Período I - 09:00 – 13:59 

Segunda-feira 
BRUTO 7,7 ± 0,3 25,7 ± 0,4 1178,0 ± 129,0 256,4 ± 52,5 

UASB 7,1 ± 0,2 26,5 ± 0,4 1050,0 ± 32,0 37,6 ± 18,0 

Terça-feira 
BRUTO 7,8 ± 0,3 25,9 ± 0,6 1213,0 ± 125,0 248,2 ± 58,9 

UASB 7,3 ± 0,1 26,4 ± 0,5 1044,0 ± 46,0 37,6 ± 18,0 

Quarta-feira 
BRUTO 7,7 ± 0,3 26,4 ± 0,5 1187,0 ± 142,0 261,3 ± 37,7 

UASB 7,3 ± 0,1 26,7 ± 0,3 1036,0 ± 28,0 33,2 ± 2,0 

Quinta-feira 
BRUTO 7,7 ± 0,3 26,1 ± 0,4 1165,0 ± 96,0 305,9 ± 58,0 

UASB 7,0 ± 0,1 26,4 ± 0,1 1024,0 ± 36,0 52,6 ± 17,5 

Sexta-feira 
BRUTO 7,8 ± 0,1 24,9 ± 0,1 832,0 ± 40,0 134,1 ± 32,2 

UASB 7,3 ± 0,2 25,2 ± 0,1 918,0 ± 30,0 40,6 ± 9,5 

Período II – 14:00 – 18:00 

Segunda-feira 
BRUTO 7,3 ± 0,1 26,5 ± 0,1 860,0 ± 39,0 264,7 ± 67,1 

UASB 7,2 ± 0,1 27,2 ± 0,2 1025,0 ± 13,0 40,6 ± 9,7 

Terça-feira 
BRUTO 7,3 ± 0,1 27,0 ± 0,3 865,0 ± 61,0 247,5 ± 25,7 

UASB 7,2 ± 0,1 27,2 ± 0,4 1036,0 ± 16,0 40,6 ± 9,7 

Quarta-feira 
BRUTO 7,3 ± 0,1 27,1 ± 0,3 834,0 ± 59,0 268,3 ± 14,3 

UASB 7,2 ± 0,1 27,1 ± 0,2 1009,0 ± 9,0 39,1 ± 5,5 

Quinta-feira 
BRUTO 7,3 ± 0,1 26,7 ± 0,4 866,0 ± 74,0 281,2 ± 28,3 

UASB 7,1 ± 0,1 26,7 ± 0,3 1010,0 ± 12,0 43,2 ± 5,4 

Sexta-feira 
BRUTO 7,3 ± 0,1 25,0 ± 0,1 502,0 ± 173,0 155,7 ± 24,9 

UASB 7,2 ± 0,1 25,1 ± 0,1 898,0 ± 7,0 39,3 ± 2,8 

Fonte: O autor. 

Nota: pH = Potencial hidrogeniônico; UASB = Upflow Anaerobic Sludge Blanket Reactor. Média ± S. 

 

No período I, o pH médio do efluente bruto foi de 7,7 ± 0,1, enquanto no período II 

observou-se valor médio de 7,3 ± 0,1. Para o efluente tratado no reator UASB, os valores 

médios de pH foram de 7,2 ± 0,1 em ambos os períodos, evidenciando menor variação entre os 

períodos e a manutenção do pH próximo à neutralidade. Essa faixa de pH é operacionalmente 

favorável, pois reduz ou elimina a necessidade de correções químicas na etapa de coagulação e 

favorece o desempenho de coagulantes à base de sais de ferro (Di Bernardo; Dantas, 2006; 

Libânio, 2016). Tal comportamento está associado à formação de espécies hidrolisadas com 
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carga positiva, que intensificam os mecanismos de neutralização de cargas e varredura, 

contribuindo para a remoção eficiente de matéria orgânica (Bratby, 2016). 

 A condutividade elétrica do efluente bruto apresentou média de 1115 ± 159 µS cm-1 no 

período I e 786 ± 158 µS cm-1 no período II. Após o reator UASB, as médias foram de 1015 ± 

55 µS cm-1no período I e 996 ± 56 µS cm-1 no período II, indicando maior estabilidade no 

efluente tratado. A condutividade após o reator UASB, reflete a presença residual de cátions e 

ânions, além de metais como ferro, alumínio e zinco (Karasuta et al., 2021; Leal-Gutiérrez et 

al., 2021). O aumento observado no período II em relação ao efluente bruto pode estar associado 

à liberação e ao equilíbrio de espécies iônicas na manta de lodo, que atua como um reservatório 

tamponante e mantém a condutividade relativamente constante (Marín-Peña et al., 2020). 

Estudos com pós-tratamento por dupla e tripla filtração demonstram a intensificação da 

remoção desses íons, evidenciando a melhoria da qualidade do efluente final e garantindo 

condições reprodutíveis para análises subsequentes (Cavallini et al., 2013, 2016; Silva et al., 

2020). 

A temperatura do efluente bruto no período I apresentou média de 25,8 ± 0,5 °C, enquanto 

no período II esse valor foi de 26,5 ± 0,1 °C. Para o efluente tratado no reator UASB, as médias 

semanais foram de 26,2 ± 0,6 °C no período I e 26,7 ± 0,9 °C no período II. A temperatura 

influencia os processos biológicos em sistemas anaeróbios. Faixas entre 25 °C e 35 °C 

correspondem à zona mesofílica de operação, na qual a atividade metabólica dos 

microrganismos é intensificada, resultando em maior velocidade das reações bioquímicas 

responsáveis pela degradação da matéria orgânica. Nessas condições, a solubilidade e a difusão 

dos gases produzidos também aumentam, contribuindo para maior eficiência do tratamento 

anaeróbio (Karasuta et al., 2021; Leal-Gutiérrez et al., 2021). 

A turbidez do efluente bruto variou em torno de 242 ± 57 UNT, enquanto após o UASB 

apresentou uma redução para 41 ± 5 UNT, com remoções superiores a 80%. Essa eficiência 

resulta da sedimentação, retenção de sólidos e aglutinação de partículas na manta de lodo, que 

também auxiliam na remoção de DQO e DBO do efluente (Ribeiro; Botari, 2022; Sachetto et 

al., 2022; Silva; Campos, 2022). A turbidez residual influencia diretamente o pós-tratamento, 

pois a dosagem de coagulante depende da concentração de partículas em suspensão (Di 

Bernardo; Dantas, 2006). O ensaio de Jar Test, nestes casos, é fundamental para otimizar a 

coagulação, permitindo determinar a concentração ideal de coagulante na remoção de turbidez 

redisual após o reator UASB (Cruz et al., 2016; Silva; Campos, 2024). 

A análise estatística evidenciou diferenças significativas entre os parâmetros avaliados na 

maioria dos dias de monitoramento, entre o efluente bruto e o efluente do reator UASB (teste 
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de Kruskal-Wallis, p < 0,05), conforme apresentado no APÊNDICE B. A única exceção foi 

observada na sexta-feira, em que a temperatura do efluente após o reator UASB não apresentou 

diferença significativa (p = 0,25360). È importante salientar que após a passagem pelo reator 

UASB, as variações observadas entre os dias foram de baixa magnitude, com baixos desvios 

padrões, indicando comportamento operacional estável do efluente tratado. 

Neste sentido, os valores apresentados para os parâmetros físico-químicos após o reator 

UASB, independentemente do período avaliado, demonstra que o sistema fornece um efluente 

com características consistentes, permitindo que os ensaios de coagulação, filtração e 

desinfecção sejam conduzidos tanto no período I quanto no período II sem prejuízo à 

comparabilidade dos resultados. Essa condição assegura maior controle experimental e 

reprodutibilidade na avaliação do desempenho das etapas subsequentes do tratamento. 

 

5.2 ENSAIO DE JAR TEST PARA DETERMINAÇÃO DS CONDIÇÕES DE 

COAGULAÇÃO DO ELFUENTE 

 

O ensaio de Jar Test foi empregado para avaliar a influência da dosagem de FeCl₃ e do 

pH na eficiência da coagulação química aplicada ao efluente proveniente do reator UASB. A 

figura 17 apresenta os resultados obtidos nesses experimentos enquanto a figura 18 apresenta 

uma foto ilustrativa dos ensaios realizados. 

 

Figura 17 - Diagrama de coagulação para FeCl₃ aplicado ao efluente de reator UASB.  

 
Fonte: O autor. 
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Nota: O gráfico ilustra o efeito da dosagem do coagulante químico (40–180 mg L-1) e do pH (5,5–9,0) sobre a 

turbidez, com base nos resultados dos ensaios de Jar test. Pontos em vermelho correspondem a turbidez 

residual obtida após correção de pH e adição do coagulante. 

 
Figura 18 - Ensaio de Jar Test realizado no efluente proveniente do reator UASB. 

    

    
Fonte: O autor. 

Nota: Exemplo de um dos experimentos realizados no ensaio de Jar Test com pH 5,5 para as concentrações de 

FeCl3 de A) 40 mg L-1, B) 60 mg L-1, C) 80 mg L-1, D) 100 mg L-1, E) 120 mg L-1, F) 140 mg L-1, G) 160 

mg L-1 e H) 180 mg L-1. 

 

 

Foram investigadas concentrações de FeCl₃ entre 40 e 180 mg L-1, associadas a pH 

variando de 5,5 a 9,0, visando identificar as condições ótimas para remoção de turbidez. Os 

resultados mostrados na figura 17 demonstram que o desempenho do FeCl₃ depende fortemente 

da concentração e do pH, com turbidez remanescente mínima (~13 UNT) observada para faixa 

de 140–160 mg L-1 em pH 5,5 – 7,5. Esse efeito também foi observado por Krupińska,  (2016) 

e Zaki et al.,  (2023), que destacam que diversos fatores influenciam a eficiência da coagulação-

floculação, incluindo a concentração de coagulante, o pH, a temperatura e as propriedades 

físico-químicas das partículas presentes no efluente. 

Apesar de sua eficiência, concentrações elevadas de FeCl3 apresentam limitações 

econômicas, pois exigem ajuste de pH e maiores quantidades de coagulante, além de poder 

ocasionar efeitos indesejáveis, como o aumento da cor residual do efluente (Cai; Li; Yang, 

2020; Zaki et al., 2023). Nesse contexto, a escolha de uma concentração de coagulante 

adequada, capaz de manter a eficiência na remoção de turbidez e minimizar os efeitos da 

superdosagem, é fundamental para a otimização da etapa de coagulação. 

Dentro da faixa de pH entre 6,5 - 7,5, concentrações próximas a 120 mg L-1 de FeCl3 

apresentam turbidez residual em torno de 20 UNT. Concentrações maiores que 120 mg L-1 

A B C D 

E F G H 
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promovem ganhos superficiais na remoção de turbidez sem necessidade de ajuste de pH até 

aproximadamente 140 mg L-1. Em concentrações maiores que 140 mg L-1, a redução da turbidez 

só ocorre com a diminuição do pH. Por outro lado, concentrações inferiores a 120 mg L-1 

resultam em aumento da turbidez, chegando a ~30 UNT em concentrações próximas a 60 mg 

L-1.  

Com base nesses resultados, presume-se que os mecanismos de varredura predominem 

na faixa de 60–140 mg L-1 de FeCl₃ e pH entre 6,5 e 7,5, possivelmente devido a intensa 

formação de hidróxidos de ferro hidrolisados, que desestabilizam as partículas e precipitam 

como uma matriz gelatinosa, favorecendo a formação de flocos maiores e mais densos e, 

consequentemente, a redução da turbidez (Di Bernardo; Dantas, 2006). Nessas condições, 

espera-se que a maior formação e sedimentação desses flocos contribua para a otimização da 

coagulação, preservando os meios filtrantes nas etapas subsequentes, aumentando a duração 

das carreiras de filtração e reduzindo a frequência de retrolavagens (Silva et al., 2019; Silva; 

Campos, 2022). 

Com base no equilíbrio entre eficiência de remoção e viabilidade operacional, foram 

selecionadas as concentrações de 60, 100 e 140 mg L-1 de FeCl₃ para as etapas subsequentes do 

estudo, mantendo-se o pH natural do efluente (6,5–7,5). Essas concentrações correspondem, 

respectivamente, ao mínimo, médio e máximo da faixa que apresentou maior variação na 

remoção de turbidez, representando, assim, a melhor relação entre desempenho técnico e custo 

operacional. Além disso, tais concentrações são compatíveis com sistemas de pós-tratamento 

por dupla e tripla filtração reportados na literatura (Cavallini et al., 2016). 

Apesar de seu potêncial de reutilização não ter sido explorado, o lodo gerado durante a 

etapa de coagulação, rico em hidróxidos de ferro, apresenta potencial de reaproveitamento 

como coagulante secundário em etapas de tratamento, como catalisador ou suporte em 

processos oxidativos avançados (ex.: Fenton e foto-Fenton), como material adsorvente para 

remoção de fósforo e outros poluentes, e como condicionador de solo para correção de 

deficiência de ferro, desde que atendidos critérios de segurança ambiental e controle de 

contaminantes (Abbas et al., 2021). 

 

5.3 ANÁLISE DE DESEMPENHO DOS FILTROS E PRODUÇÃO EFETIVA DE ÁGUA 

FILTRADA 

 

A Figura 19 apresenta a turbidez remanescente em FAP, FAD e FDZCA ao longo do 

tempo para as três carreiras de filtração, realizados com diferentes concentrações de FeCl₃ (60, 
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100 e 140 mg L-1). O objetivo desta etapa foi avaliar o desempenho das carreiras de filtração 

em função das concentrações do coagulante, a fim de determinar a condição ótima a ser aplicada 

nos demais experimentos do estudo. A escolha da melhore dosagem entre as três estudadas foi 

baseada no desempenho dos filtros em relação à remoção dos principais parâmetros físico-

químicos, o efeito das concentrações sobre as características dos meios filtrantes, a produção 

de água tratada, o tempo de filtração e o custo operacional de cada carreira de filtração. 

 

Figura 19 - Turbidez residual ao longo do tempo em cada etapa de filtração (DF, TF) para diferentes concentrações 

de FeCl₃ (60, 100 e 140 mg L-1). 

 

 
Fonte: O autor. 

Nota: UNT (Unidade nefelométrica), h (Horas), FeCl3 (Cloreto férrico). 

 

A análise da redução de turbidez ao longo do tempo evidenciou o efeito sinérgico dos 

filtros nas configurações DF e TF no tratamento do efluente coagulado. Todas as três 

concentrações (60, 100 e 140 mg L-1 de FeCl3) apresentaram remoção progressiva da turbidez, 

com perfis distintos conforme aumento da concentração de FeCl₃. Em FAP, a turbidez média 

permaneceu maior que 15 UNT para 60 mg L-1, aproximou-se de 10 UNT para 100 mg L-1, 

aumentando gradualmente nas últimas 4 horas, e atingiu média de 15 UNT para 140 mg L-1, 

apresentando as maiores oscilações. 
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Nas duas configurações, DF e TF, o FAP atua como pré-filtro físico, retendo partículas 

maiores e reduzindo a carga de partículas nas etapas seguintes. Contudo, sua eficiência depende 

diretamente da qualidade dos flocos formados durante a coagulação química. Em 60 mg L-1, 

observou-se menor retenção no FAP e sobrecarga nos filtros subsequentes, reduzindo a 

durabilidade da carreira de filtração. Esse resultado corrobora estudos que destacam a 

importância da coagulação química eficiente para o bom desempenho de sistemas de filtração 

sequencial (Aragaw; Bogale, 2023; Silva; Campos, 2024). 

A etapa de DF foi responsável pela maior remoção de sólidos, apresentando reduções de 

turbidez superiores a 90% para as três concentrações (60, 100 e 140 mg L-1 de FeCl3). Como as 

etapas de filtração atuam de forma sinérgica, cada uma depende da eficiência da anterior. No 

caso, DF depende tanto da formação de flocos maiores e mais densos pela etapa de coagulação, 

quanto da retenção desses flocos por FAP (Zaki et al., 2023).  

Os maiores valores de turbidez observados no FAP (Figura 19) em 60 mg L-1 de FeCl3 

indicam maior transpasse de sólidos, resultando em colmatação mais rápida do filtro DF, 

atingindo o limite de 5 UNT após 7,5 h de operação. Nas carreiras de 100 e 140 mg L-1, o 

aumento da concentração resultou em um tempo de filtração de 40 a 50% maior, alcançando 13 

e 15 h, respectivamente. 

Esse comportamento demonstra que a concentração de 60mg L-1 de FeCl3 foi menos 

eficiente na remoção prévia de partículas, permitindo que o filtro atingisse 5 UNT antes das 

demais condições avaliadas. Em comparação, a concentração de 100 mg L-1 possibilitou maior 

retenção de sólidos, prolongando a carreira de filtração para aproximadamente 13 h, enquanto 

o aumento para 140 mg L-1 resultou em acréscimo menos expressivo, atingindo cerca de 15 h. 

Esses resultados indicam também que a superdosagem do coagulante em 140 mg L-1 de 

FeCl3 pode favorecer a formação de flocos maiores, porém menos estáveis, refletida pelas 

oscilações da turbidez em FAP e pelos valores mais próximos de 5 UNT em DF para a carreira 

de 140 mg L-1, e aumento superficial (2 horas) do tempo de filtração em relação a 100 mg L-1 

(Zaki et al., 2023). 

Na etapa final, a unidade TF apresentou aumentou o desempenho na remoção de turbidez 

em todas as concentrações, alcançando valores inferiores a 1 UNT, apresentando uma remoção 

>95%. TF atua como suporte para aprimorar a qualidade do efluente, onde a clinoptilolita 

contribui por meio de mecanismos de troca iônica e retenção coloidal, enquanto o GAC 

promove adsorção superficial, formando uma barreira eficaz contra partículas remanescentes 

(Liang et al., 2022; Silva; Campos, 2024). 
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A literatura aponta que filtros contendo materiais adsorventes melhoram 

significativamente a qualidade final do efluente, especialmente quando associados a uma 

coagulação química otimizada (Olukowi et al., 2022). De forma geral, os resultados reforçam 

que a eficiência da filtração rápida em DF depende fortemente da otimização da dosagem do 

coagulante químico, não apenas para maximizar a remoção de turbidez, mas também para 

garantir a operação contínua dos filtros por tempos mais prolongados (Halicki; Halicki, 2022). 

De modo geral, a carreira de 60 mg L-1 apresentou turbidez média mais elevada em FAP 

(>15 UNT) e colmatação rápida do filtro DF, resultando no menor tempo de filtração (7,5 h). 

A carreira de 100 mg L-1 apresentou perfil de turbidez mais estável, com médias inferiores a 10 

UNT em FAP, menor turbidez em DF (média <3 UNT) e tempo de filtração 40% maior que 60 

mg L-1 (13 h), refletindo melhor equilíbrio entre coagulação, retenção e eficiência de filtração. 

Já a carreira de 140 mg L-1, apresentou maiores oscilações na turbidez em FAP, turbidez em 

DF próxima a 5 UNT e tempo de filtração mais longo (15 h), indicando que a maior 

concentração pode gerar flocos maiores, porém menos uniformes. Após TF todas as carreiras, 

apresentaram turbidez final inferior a 1 UNT. 

Como etapa complementar para melhor compreensão do comportamento de DF e TF ao 

longo das carreiras de filtração, foram monitoradas as características físico-químicas do 

efluente no início, meio e fim de cada carreira. Os resultados dos parâmetros físico-químicos 

para as três carreiras estão apresentados nas Tabelas 8 a 10, enquanto os percentuais de 

eficiência de remoção nos processos de DF e TF são mostrados na Figura 20. 

 

Tabela 9 - Resultados dos parâmetros físico-químicos obtidos a partir da aplicação da carreira de filtração 

utilizando 60 mg L-1 de FeCl3. Amostras coletadas no início (1 hora de filtração), meio (3,5 horas de 

filtração) e fim (7,5 horas de filtração) da carreira. 

(continua) 

Parâmetros das amostras INICIO 

Parâmetros 
Efluente 

UASB DF TF 

Cor aparente (uC) 326,33 ± 8,60 236,66 ± 2,81 31,33 ± 6,37 

Cor Verdadeira (uC) 69,00 ± 2,50 34,00 ± 3,74 20,66 ± 2,81 

Sólidos Suspensos Voláteis (mg L-1) 75,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos Suspensos Totais (mg L-1)  162,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos totais (mg L-1) 338,0 ± 1,0 <0,1 <0,1 

Turbidez (UNT) 52,3 ± 0,5 2,7 ± 0,3 0,2 ± 0,3 

Nitrogênio total (mg L-1) 67,86 ± 0,08 47,20 ± 0,06 7,34 ± 0,01 

Nitrogênio amoniacal (mg L-1) 43,11 ± 1,00 40,84 ± 0,01 2,00 ± 0,01 

Nitrito (mg L-1) 15,07 ± 0,91 4,62 ± 0,01 4,40 ± 0,02 

Nitrato (mg L-1) 4,59 ± 0,27 1,41 ± 0,01 1,34 ± 0,01 

Fosforo total (mg L-1) 1,71 ± 0,01 0,06 ± 0,01 0,06 ± 0,01 
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Tabela 8 - Resultados dos parâmetros físico-químicos obtidos a partir da aplicação da carreira de filtração 

utilizando 60 mg L-1 de FeCl3. Amostras coletadas no início (1 hora de filtração), meio (3,5 horas de 

filtração) e fim (7,5 horas de filtração) da carreira. 

(conclusão) 

Fosfato total (mg L-1) 5,24 ± 0,01 1,18 ± 0,01 0,10 ± 3,92 

LAS (mg L-1) 3,39 ± 0,01 2,16 ± 0,01 0,19 ± 0,01 

pH 6,68 ± 0,01 6,82 ± 0,02 6,82 ± 0,01 

DBO (mg L-1) 19,3 ± 5,00 18,27 ± 5,02 1,48 ± 1,00 

DQO (mg L-1) 158,63 ± 2,30 6,04 ± 1,34 5,74 ± 2,35 

Parâmetros das amostras MEIO 

Parâmetro Efluente 

  UASB DF TF 

Cor aparente (uC) 326,33 ± 8,60 199,66 ± 33,29 21,66 ± 0,81 

Cor Verdadeira (uC) 69,00 ± 2,50 33,00 ± 0,01 14,00 ± 0,02 

Sólidos Suspensos Voláteis (mg L-1) 75,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos Suspensos Totais (mg L-1)  162,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos totais (mg L-1) 338,0 ± 1,0 <0,1 <0,1 

Turbidez (UNT) 52,3 ± 0,5 3,4 ± 0,5 0,13 ± 0,1 

Nitrogênio total (mg L-1) 67,86 ± 0,08 51,16 ± 1,08 10,58 ± 0,01 

Nitrogênio amoniacal (mg L-1) 43,11 ± 1,00 43,11 ± 0,02 2,70 ± 6,28 

Nitrito (mg L-1) 15,07 ± 0,91 2,80 ± 0,02 4,54 ± 0,02 

Nitrato (mg L-1) 4,59 ± 0,27 0,85 ± 0,01 1,38 ± 0,00 

Fosforo total (mg L-1) 1,71 ± 0,01 0,04 ± 0,01 0,04 ± 0,02 

Fosfato total (mg L-1) 5,24 ± 0,01 1,82 ± 0,20 0,10 ± 0,20 

LAS (mg L-1) 3,39 ± 0,01 3,21 ± 0,12 0,21 ± 7,85 

pH 6,68 ± 0,01 6,66 ± 0,01 6,67 ± 0,02 

DBO (mg L-1) 19,3 ± 5,00 14,80 ± 5,20 2,22 ± 2,00 

DQO (mg L-1) 158,63 ± 2,30 4,23 ± 1,86 4,23 ± 2,21 

Parâmetros das amostras FIM 

Parâmetro Efluente 

  UASB DF TF 

Cor aparente (uC) 326,33 ± 8,60 62,00 ± 5,09 25,66 ± 8,52 

Cor Verdadeira (uC) 69,00 ± 2,50 33,66 ± 0,81 10,66 ± 0,81 

Sólidos Suspensos Voláteis (mg L-1) 75,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos Suspensos Totais (mg L-1)  162,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos totais (mg L-1) 338,0 ± 1,0 <0,1 <0,1 

Turbidez (UNT) 52,3 ± 0,5 5,4 ± 0,7 0,4 ± 0,1 

Nitrogênio total (mg L-1) 67,86 ± 0,08 49,16 ± 1,08 5,23 ± 0,35 

Nitrogênio amoniacal (mg L-1) 43,11 ± 1,00 43,11 ± 0,01 <0,01 

Nitrito (mg L-1) 15,07 ± 0,91 2,88 ± 0,01 3,66 ± 0,09 

Nitrato (mg L-1) 4,59 ± 0,27 0,88 ± 0,01 1,11 ± 0,02 

Fosforo total (mg L-1) 1,71 ± 0,01 0,06 ± 0,01 0,01 ± 0,01 

Fosfato total (mg L-1) 5,24 ± 0,01 1,13 ± 0,01 0,01 ± 0,01 

LAS (mg L-1) 3,39 ± 0,01 2,07 ± 0,01 <0,01 

pH 6,68 ± 0,01 6,66 ± 0,01 6,70 ± 0,02 

DBO (mg L-1) 19,3 ± 5,00 10,70 ± 2,51 1,19 ± 1,00 

DQO (mg L-1) 158,63 ± 2,30 6,04 ± 2,94 1,31 ± 2,14 

Fonte: O autor. 
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Nota: UASB: Upflow Anaerobic Sludge Blanket (reator anaeróbio de manta de lodo); DF: dupla filtração; TF: 

tripla filtração; LAS: linear alquil benzeno sulfonato; pH: potencial hidrogeniônico; DBO: demanda 

bioquímica de oxigênio; DQO: demanda química de oxigênio. Média ± S. 

 
Tabela 10 - Resultados dos parâmetros físico-químicos obtidos a partir da aplicação da carreira de filtração 

utilizando 100 mg L-1 de FeCl3. Amostras coletadas no início (1 hora de filtração), meio (6,5 horas de 

filtração) e fim (13 horas de filtração) da carreira. 

(continua) 

Parâmetros das amostras INICIO 

Parâmetros 
Efluente 

UASB DF TF 

Cor aparente (uC) 326,33 ± 8,60 95,00 ± 0,01 25,00 ± 0,01 

Cor Verdadeira (uC) 69,00 ± 2,50 25,33 ± 0,81 18,00 ± 0,01 

Sólidos Suspensos Voláteis (mg L-1) 75,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos Suspensos Totais (mg L-1)  162,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos totais (mg L-1) 338,0 ± 1,0 <0,1 <0,1 

Turbidez (UNT) 52,3 ± 0,5 0,1 ± 0,1 <0,01 

Nitrogênio total (mg L-1) 67,86 ± 0,08 56,63 ± 0,07 10,47 ± 0,01 

Nitrogênio amoniacal (mg L-1) 43,11 ± 1,00 36,30 ± 0,00 2,55 ± 0,01 

Nitrito (mg L-1) 15,07 ± 0,91 11,98 ± 0,59 6,11 ± 0,02 

Nitrato (mg L-1) 4,59 ± 0,27 3,65 ± 0,18 1,86 ± 0,01 

Fosforo total (mg L-1) 1,71 ± 0,01 0,03 ± 0,01 0,05 ± 0,01 

Fosfato total (mg L-1) 5,24 ± 0,01 1,24 ± 0,01 0,24 ± 0,01 

LAS (mg L-1) 3,39 ± 0,01 2,12 ± 0,01 0,42 ± 0,01 

pH 6,68 ± 0,01 6,62 ± 0,01 6,73 ± 0,01 

DBO (mg L-1) 19,3 ± 5,00 10,70 ± 2,00 3,75 ± 1,50 

DQO (mg L-1) 158,63 ± 2,30 3,41 ± 1,87 5,22 ± 2,64 

Parâmetros das amostras MEIO 

Parâmetro Efluente 

  UASB DF TF 

Cor aparente (uC) 326,33 ± 8,60 15,66 ± 0,81 16,66 ± 1,63 

Cor Verdadeira (uC) 69,00 ± 2,50 13,00 ± 0,01 9,99 ± 0,01 

Sólidos Suspensos Voláteis (mg L-1) 75,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos Suspensos Totais (mg L-1)  162,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos totais (mg L-1) 338,0 ± 1,0 <0,1 <0,1 

Turbidez (UNT) 52,3 ± 0,5 0,3 ± 0,1 0,2 ± 0,3 

Nitrogênio total (mg L-1) 67,86 ± 0,08 56,63 ± 1,08 6,43 ± 0,29 

Nitrogênio amoniacal (mg L-1) 43,11 ± 1,00 36,30 ± 0,00 2,90 ± 0,00 

Nitrito (mg L-1) 15,07 ± 0,91 11,98 ± 0,02 2,67 ± 0,02 

Nitrato (mg L-1) 4,59 ± 0,27 3,65 ± 0,01 0,81 ± 0,01 

Fosforo total (mg L-1) 1,71 ± 0,01 0,03 ± 0,01 0,03 ± 0,01 

Fosfato total (mg L-1) 5,24 ± 0,01 1,24 ± 0,01 0,01 ± 0,01 

LAS (mg L-1) 3,39 ± 0,01 2,12 ± 0,01 0,00 ± 1,20 

pH 6,68 ± 0,01 6,65 ± 0,02 6,70 ± 0,02 

DBO (mg L-1) 19,3 ± 5,00 10,70 ± 3,00 0,28 ± 1,00 

DQO (mg L-1) 158,63 ± 2,30 3,41 ± 0,45 3,51 ± 1,21 

Parâmetros das amostras FIM 

Parâmetro Efluente 
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Tabela 9 - Resultados dos parâmetros físico-químicos obtidos a partir da aplicação da carreira de filtração 

utilizando 100 mg L-1 de FeCl3. Amostras coletadas no início (1 hora de filtração), meio (6,5 horas de 

filtração) e fim (13 horas de filtração) da carreira. 

(conclusão) 

  UASB DF TF 

Cor aparente (uC) 326,33 ± 8,60 15,00 ± 0,00 16,66 ± 1,63 

Cor Verdadeira (uC) 69,00 ± 2,50 13,00 ± 0,00 9,99 ± 0,81 

Sólidos Suspensos Voláteis (mg L-1) 75,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos Suspensos Totais (mg L-1)  162,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos totais (mg L-1) 338,0 ± 1,0 <0,1 <0,1 

Turbidez (UNT) 52,3 ± 0,5 5,00 ± 0,1 0,26 ± 0,2 

Nitrogênio total (mg L-1) 67,86 ± 0,08 28,71 ± 0,26 6,43 ± 0,50 

Nitrogênio amoniacal (mg L-1) 43,11 ± 1,00 3,00 ± 0,01 2,90 ± 0,02 

Nitrito (mg L-1) 15,07 ± 0,91 15,49 ± 0,11 2,67 ± 0,29 

Nitrato (mg L-1) 4,59 ± 0,27 4,72 ± 0,03 0,81 ± 0,08 

Fosforo total (mg L-1) 1,71 ± 0,01 0,06 ± 0,01 0,03 ± 0,01 

Fosfato total (mg L-1) 5,24 ± 0,01 0,21 ± 3,92 0,21 ± 0,01 

LAS (mg L-1) 3,39 ± 0,01 1,78 ± 0,01 0,05 ± 0,01 

pH 6,68 ± 0,01 6,47 ± 0,01 6,24 ± 0,01 

DBO (mg L-1) 19,3 ± 5,00 2,44 ± 6,2 0,28 ± 1,00 

DQO (mg L-1) 158,63 ± 2,30 5,72 ± 2,08 3,51 ± 1,87 

Fonte: O autor. 

Nota: UASB: Upflow Anaerobic Sludge Blanket (reator anaeróbio de manta de lodo); DF: dupla filtração; TF: 

tripla filtração; LAS: linear alquil benzeno sulfonato; pH: potencial hidrogeniônico; DBO: demanda 

bioquímica de oxigênio; DQO: demanda química de oxigênio. Média ± S. 
 

Tabela 11 - Resultados dos parâmetros físico-químicos obtidos a partir da aplicação da carreira de filtração 

utilizando 140 mg L-1 de FeCl3. Amostras coletadas no início (1 hora de filtração), meio (7,5 horas de 

filtração) e fim (15 horas de filtração) da carreira. 

(continua) 

Parâmetros das amostras INICIO 

Parâmetros 
Efluente 

UASB DF TF 

Cor aparente (uC) 326,33 ± 8,60 <0,01 <0,01 

Cor Verdadeira (uC) 69,00 ± 2,50 <0,01 <0,01 

Sólidos Suspensos Voláteis (mg L-1) 75,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos Suspensos Totais (mg L-1)  162,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos totais (mg L-1) 338,0 ± 1,0 <0,1 <0,1 

Turbidez (UNT) 52,3 ± 0,5 3,2 ± 0,3 <0,1 

Nitrogênio total (mg L-1) 67,86 ± 0,08 54,39 ± 0,01 4,70 ± 0,37 

Nitrogênio amoniacal (mg L-1) 43,11 ± 1,00 38,12 ± 0,01 2,40 ± 0,01 

Nitrito (mg L-1) 15,07 ± 0,91 10,06 ± 0,16 1,90 ± 3,14 

Nitrato (mg L-1) 4,59 ± 0,27 3,07 ± 0,05 0,58 ± 0,01 

Fosforo total (mg L-1) 1,71 ± 0,01 0,02 ± 0,01 <0,01 

Fosfato total (mg L-1) 5,24 ± 0,01 0,44 ± 0,01 0,25 ± 0,01 

LAS (mg L-1) 3,39 ± 0,01 0,77 ± 0,01 0,42 ± 1,57 

pH 6,68 ± 0,01 6,25 ± 0,01 6,97 ± 0,02 

DBO (mg L-1) 19,3 ± 5,00 14,34 ± 2,01 4,32 ± 1,01 

DQO (mg L-1) 158,63 ± 2,30 2,39 ± 2,03 1,29 ± 1,57 
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Tabela 10 - Resultados dos parâmetros físico-químicos obtidos a partir da aplicação da carreira de filtração 

utilizando 140 mg L-1 de FeCl3. Amostras coletadas no início (1 hora de filtração), meio (7,5 horas de 

filtração) e fim (15 horas de filtração) da carreira. 

(conclusão) 

Parâmetros das amostras MEIO 

Parâmetro Efluente 

  UASB DF TF 

Cor aparente (uC) 326,33 ± 8,60 46,61 ± 0,81 <0,01 

Cor Verdadeira (uC) 69,00 ± 2,50 <0,01 <0,01 

Sólidos Suspensos Voláteis (mg L-1) 75,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos Suspensos Totais (mg L-1)  162,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos totais (mg L-1) 338,0 ± 1,0 <0,1 <0,1 

Turbidez (UNT) 52,3 ± 0,5 2,1 ± 0,4 0,1 ± 0,1 

Nitrogênio total (mg L-1) 67,86 ± 0,08 41,30 ± 2,44 12,76 ± 0,35 

Nitrogênio amoniacal (mg L-1) 43,11 ± 1,00 12,25 ± 0,01 0,79 ± 1,57 

Nitrito (mg L-1) 15,07 ± 0,91 15,50 ± 0,09 3,26 ± 0,02 

Nitrato (mg L-1) 4,59 ± 0,27 4,72 ± 0,02 0,99 ± 0,01 

Fosforo total (mg L-1) 1,71 ± 0,01 0,08 ± 0,01 0,02 ± 0,01 

Fosfato total (mg L-1) 5,24 ± 0,01 0,12 ± 0,01 <0,01 

LAS (mg L-1) 3,39 ± 0,01 0,19 ± 0,01 <0,01 

pH 6,68 ± 0,01 6,38 ± 0,01 6,69 ± 0,01 

DBO (mg L-1) 19,3 ± 5,00 6,71 ± 0,01 1,82 ± 1,00 

DQO (mg L-1) 158,63 ± 2,30 2,39 ± 0,50 2,29 ± 1,21 

Parâmetros das amostras FIM 

Parâmetro Efluente 

  UASB DF TF 

Cor aparente (uC) 326,33 ± 8,60 52,66 ± 0,81 <0,01 

Cor Verdadeira (uC) 69,00 ± 2,50 10,33 ± 0,81 <0,01 

Sólidos Suspensos Voláteis (mg L-1) 75,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos Suspensos Totais (mg L-1)  162,0 ± 2,0 <0,1 <0,1 

Sólidos totais (mg L-1) 338,0 ± 1,0 <0,1 <0,1 

Turbidez (UNT) 52,3 ± 0,5 5,01 ± 0,7 0,20 ± 0,1 

Nitrogênio total (mg L-1) 67,86 ± 0,08 37,25 ± 0,02 10,83 ± 1,08 

Nitrogênio amoniacal (mg L-1) 43,11 ± 1,00 15,43 ± 0,00 0,94 ± 1,57 

Nitrito (mg L-1) 15,07 ± 0,91 13,86 ± 0,11 6,81 ± 0,05 

Nitrato (mg L-1) 4,59 ± 0,27 4,22 ± 0,03 2,07 ± 0,01 

Fosforo total (mg L-1) 1,71 ± 0,01 0,01 ± 0,01 <0,01 

Fosfato total (mg L-1) 5,24 ± 0,01 0,18 ± 0,01 <0,01 

LAS (mg L-1) 3,39 ± 0,01 0,43 ± 0,01 <0,01 

pH 6,68 ± 0,01 6,28 ± 0,01 6,73 ± 0,01 

DBO (mg L-1) 19,3 ± 5,00 4,28 ± 2,00 1,87 ± 1,00 

DQO (mg L-1) 158,63 ± 2,30 1,49 ± 2,70 <0,01 

Fonte: O autor. 

Nota: UASB: Upflow Anaerobic Sludge Blanket (reator anaeróbio de manta de lodo); DF: dupla filtração; TF: 

tripla filtração; LAS: linear alquil benzeno sulfonato; pH: potencial hidrogeniônico; DBO: demanda 

bioquímica de oxigênio; DQO: demanda química de oxigênio. Média ± S. 
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Figura 20 - Parâmetros avaliados nos efluentes das etapas de Dupla Filtração (DF) e Tripla Filtração (TF). 
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Figura 20 - Parâmetros avaliados nos efluentes das etapas de Dupla Filtração (DF) e Tripla Filtração (TF).  

 
Fonte: O autor. 

Onde: CA: Cor Aparente; CV: Cor Verdadeira; SSV: Sólidos Suspensos Voláteis; SST: Sólidos Suspensos Totais; 

ST: Sólidos Totais; NT: Nitrogênio Total; NA: Nitrogênio Amoniacal; PT: Fósforo Total; LAS: 

Alquilbenzeno Linear Sulfonado; DQO: Demanda Química de Oxigênio; DBO: Demanda bioquímica de 

Oxigênio. Concentrações de cloreto férrico: 60, 100 e 140 mg L-1. Média ± S (representado pela barra de 

erro em cada coluna). 

 

 

Os resultados médios obtidos para os parâmetros utilizados no monitoramento da 

qualidade do efluente, considerando as três concentrações de FeCl₃ (60, 100 e 140 mg L-1) nos 

estágios inicial, intermediário e final de cada ensaio de filtração, demonstraram alto 

desempenho do sistema coagulação, DF e TF.  

Para a CA, a concentração de 60 mg L-1 aumentou de 27,5% no início para 38,8% no 

meio e 81,0% ao final da carreira, enquanto a dosagem de 100 mg L-1 apresentou remoções de 

70,9%, 95,2% e 95,4%, respectivamente. Já a concentração de 140 mg L-1 iniciou com remoção 

>99% seguida de redução para 85,7% no meio e 83,9% ao final.  
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O mesmo comportamento foi observado para a CV, na qual a concentração de 60 mg L-1 

apresentou remoções de 50,7%, 52,2% e 51,2%, indicando eficiência limitada e pouca evolução 

ao longo da carreira de filtração. A dosagem de 100 mg L-1 apresentou tendência a aumentar ao 

longo da carreira, com remoções de 63,3%, 81,2% e 81,2%, indicando eficiência e estabilidade. 

Por sua vez, a concentração de 140 mg L-1 apresentou remoção inicial >99%, mantendo 99,9% 

no meio e reduzindo para 85,0% ao final, sugerindo perda de consistência ao longo da carreira, 

possivelmente associada ao excesso de coagulante. 

Para a turbidez, a concentração de 60 mg L-1 apresentou remoções de 94,8%, 93,5% e 

89,7%, enquanto 100 mg L-1 manteve valores de 99,8%, 99,4% e 90,4%, e 140 mg L-1 variou 

de 93,9% no início para 96,0% no meio, estabilizando em 90,4% ao final da carreira. De modo 

geral, a remoção de turbidez foi elevada e consistente para as três concentrações, com valores 

superiores a 90% ao longo da operação e superiores a 95% nas fases iniciais e intermediárias. 

Comportamento semelhante foi observado para SSV, SST e SV, indicando elevada remoção de 

sólidos em todas as condições avaliadas. 

Para a DQO, a concentração de 60 mg L-1 apresentou remoções de 80% no início, redução 

para 70% no meio e recuperação para 80% ao final da carreira. A dosagem de 100 mg L-1 

manteve remoções de 80% no início e no meio, com aumento para 99% ao final. Já a 

concentração de 140 mg L-1 apresentou remoções elevadas desde o início, com 95%, atingindo 

99% no meio e mantendo esse valor ao final. 

Para a DBO, a concentração de 60 mg L-1 apresentou tendência de aumento da remoção, 

de 5,3% no início para 23,3% no meio e limite máximo de 44,6% ao final da carreira. A 

dosagem de 100 mg L-1 manteve 44,6% nos dois primeiros estágios e atingiu 87,4% ao final. 

Já a concentração de 140 mg L-1 apresentou remoções de 25,7%, 65,2% e 77,8%. Esses 

resultados indicam que a dosagem intermediária proporcionou melhor desempenho na remoção 

de DBO. Ainda assim, os dados evidenciam que a remoção completa de DBO depende da 

retenção de partículas residuais, reforçando a importância de uma etapa adicional de filtração 

para garantir maior estabilidade e qualidade do efluente final. 

Para o LAS, a concentração de 60 mg L-1 apresentou remoções próximas de 10% no 

início, 20% no meio e 45% ao final da carreira. A dosagem de 100 mg L-1 manteve remoção de 

aproximadamente 45% nos dois primeiros estágios, seguida de aumento para cerca de 90% ao 

final, apresentando as maiores remoções entre as três concentrações. Já em 140 mg L-1 foi 

observado aumento da remoção ao longo da carreira de aproximadamente 25% no início, 70% 

no meio e 80% ao final. 
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Para o NT, a concentração de 60 mg L-1 apresentou remoções de aproximadamente 30% 

no início, 25% no meio e 30% ao final da carreira. A dosagem de 100 mg L-1 manteve remoções 

próximas de 20% no início e no meio, com aumento para cerca de 60% ao final. Já a 

concentração de 140 mg L-1 apresentou remoções de aproximadamente 20%, 40% e 45%. Em 

todas as carreiras foi observado aumento na remoção ao longo dos estágios, com valores 

máximos entre 50 e 60%. 

Para o NA, a concentração de 60 mg L-1 apresentou remoções inferiores a 5% ao longo 

de toda a carreira. Em contraste, a dosagem de 100 mg L-1 manteve remoções próximas de 20% 

no início e no meio, com aumento para cerca de 90% ao final. A concentração de 140 mg L-1 

apresentou remoções de aproximadamente 10% no início, atingindo 75% no meio e reduzindo 

para cerca de 65% ao final. 

Para o nitrito e nitrato, a concentração de 60 mg L-1 remoções variando de 

aproximadamente 70% no início para 80% no meio e ao final da carreira. Por outro lado, a 

dosagem de 100 mg L-1 apresentou remoções próximas de 20% no início e no meio, com valores 

inferiores a 5% ao final. A concentração de 140 mg L-1 apresentou remoção de 

aproximadamente 40% no início, seguida de valores inferiores a 5% nas etapas subsequentes. 

As espécies de fósforo apresentaram remoções superiores a 95% para todas as 

concentrações de FeCl₃ (60, 100 e 140 mg L-1) e em todos os pontos ao longo da carreira de 

filtração.  

A eficiência de DF é fortemente influenciada pela coagulação, uma vez que a formação 

de hidróxidos férricos remove grande parte da matéria orgânica por precipitação (Yazid; Wafi; 

Saraswati, 2021). A coagulação, por sua vez, é influenciada pela dosagem de coagulante e pelo 

pH (Di Bernardo; Dantas, 2006). Optar por trabalhar com valores próximos aos limites dessas 

variáveis pode comprometer sua estabilidade, enquanto faixas intermediárias garantem maior 

consistência e potencializam o desempenho do tratamento. 

Em TF, a combinação de carvão ativado e clinoptilolita promoveu aumento significativo 

na eficiência do tratamento, com remoções superiores a 90% ao longo das carreiras, nas três 

condições testadas, para CV, SSV, SST, ST, turbidez, DQO, DBO, LAS, PT, fosfato e NA. 

Para a cor aparente, as remoções foram superiores a 70%, sendo os menores valores observados 

na concentração de 60 mg L-1. 

Para o NT, as remoções foram superiores a 80% em todas as condições. Já para nitrato e 

nitrito, as remoções foram superiores a 55%, com variações entre as concentrações ao longo da 

carreira. No início, a dosagem de 100 mg L-1 apresentou a menor remoção (~60%), no meio, a 

menor eficiência foi observada em 60 mg L-1 (~70%) e ao final, em 140 mg L-1 (~55%).  
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É importante ressaltar que, para a dosagem de 60 mg L-1, apenas após a TF foi possível 

alcançar remoções superiores a 50% da DBO, enquanto para concentrações de 100 e 140 mg L-

1 remoções superiores a 80% são observadas a partir de DF. A elevada seletividade da 

clinoptilolita para NH₄⁺ via troca iônica já está consolidada (Günal; Erdoǧan, 2022), enquanto 

o carvão ativado atua majoritariamente por adsorção física (Gul et al., 2022). Além disso, a 

microporosidade do carvão ativado permite elevada remoção de LAS, com retenções superiores 

a 90%, coerente com estudos sobre interações hidrofóbicas entre LAS e materiais carbonáceos 

(Isaeva et al., 2021). 

Em síntese, a comparação entre as três concentrações demonstra que 60 mg L-1 apresentou 

menor eficiência global em DF, com remoções limitadas para cor verdadeira (~51%), DBO (até 

44,6%), LAS (até 45%) e nitrogênio total (até 30%), além de menor duração da carreira de 

filtração. A dosagem de 100 mg L-1 apresentou o melhor desempenho geral, com remoções 

elevadas e estáveis para cor aparente (>95%), DQO (até 99%), DBO (87,4%) e LAS (90%), 

além de maior eficiência na remoção de nitrogênio amoniacal (até 90%) e maior duração da 

carreira. Por sua vez, 140 mg L-1 apresentou remoções elevadas para DQO (≥95%) e fósforo 

(>95%), porém com redução ao longo da carreira para cor aparente (>99% para 83,9%) e CV 

(>99% para 85,0%), além de desempenho inferior ao de 100 mg L-1 para LAS, nitrito, nitrato e 

nitrogênio amoniacal ao final da operação.  

Sendo assim a concentração de 100 mg L-1 proporcionou o melhor equilíbrio entre 

eficiência, estabilidade e desempenho operacional. Por outro lado, 60 mg L-1 resultou em 

carreiras mais curtas, com menor eficiência global, sendo mais adequada para operações de 

menor duração, enquanto 140 mg L-1 não apresentou ganhos consistentes que justificassem o 

maior consumo de coagulante. 

Esses resultados destacam a importância de otimizar a dosagem de FeCl₃ para alcançar 

não apenas remoções elevadas, mas também processos estáveis e consistentes, especialmente 

em operações contínuas ou de longa duração. Em sistemas de filtração rápida associados à 

coagulação química, a condição ótima não corresponde necessariamente à máxima remoção 

instantânea, mas à combinação entre eficiência, estabilidade e sustentabilidade operacional. 

Nesse contexto, a dosagem de 100 mg L-1 de FeCl₃ representa o ponto ótimo do sistema 

estudado. 
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5.3.1 Análise dos Meios Filtrantes 

 

Os meios filtrantes empregado nos sistemas de DF e TF foram analisados a fim de 

comparar suas características antes e após o uso. No sistema DF, a areia foi caracterizada por 

espectroscopia no infravermelho (FTIR) e microscopia eletrônica de varredura com emissão de 

campo (MEV-FEG). Já no sistema TF, o carvão ativado granular e a clinoptilolita natural foram 

avaliados por meio da determinação do número de iodo (IN), da capacidade de troca catiônica 

(CTC), além de análises por FTIR e MEV-FEG.  

Antes da realização das carreiras, foram efetuadas a lavagem dos filtros FAP e FDZCA e 

a retrolavagem de FAP. Ao final de cada carreira, realizou-se a descarga de fundo nos filtros 

FAP, FDA e FDZCA, seguida da lavagem de FAP e FDZCA e da retrolavagem de FDA, 

visando reduzir a sobrecarga do meio filtrante. As amostras foram coletadas imediatamente 

após a descarga de fundo e antes da etapa de lavagem, de modo que os resultados refletem tanto 

o efeito das concentrações de coagulante (60, 100 e 140 mg L-1) quanto o impacto das lavagens. 

Dessa forma, o efeito da lavagem inicial influencia a amostra da primeira carreira, enquanto 

cada lavagem subsequente repercute nas amostras das carreiras seguintes. Os resultados obtidos 

são mostrados nas Figuras 21 e 22 e na tabela 10. 

 
Figura 21 - Espectro de infravermelho dos meios filtrantes após aplicação de diferentes carreiras utilizando 

concentrações de 60, 100 e 140 mg L-1 FeCl3 como coagulante. 

 
Fonte: O autor. 

A B 

C 
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Nota: A: Areia; B: carvão; C: Zeólita, antes do início das carreiras de filtração (vermelho); considerando o efeito 

da lavagem inicial do sistema e após a carreira com 60 mg L-1 (preto); considerando o efeito da lavagem de 

60 mg L-1 e ao término da carreira com 100 mg L-1 (azul); considerando o efeito da lavagem da carreira 100 

mg L-1 e ao final da carreira com 140 mg L-1 (verde), utilizando FeCl₃ como coagulante. 

 

 

Os espectros de FTIR dos meios filtrantes utilizados em DF e TF mostraram bandas 

características consistentes com a literatura. Na areia, foram observadas bandas em 1100–1200 

cm⁻¹ e 400–500 cm⁻¹, confirmando a predominância de quartzo (SiO₂), o que reforça seu papel 

como suporte físico na retenção de partículas coaguladas (Saikia et al., 2015). O carvão ativado 

apresentou bandas em 1500–1600 cm⁻¹ e 1000–1300 cm⁻¹, correspondentes a grupos 

aromáticos (C=C) e oxigenados (C–O), comumente associados à sua elevada capacidade de 

adsorção de compostos orgânicos, incluindo micropoluentes residuais após coagulação (Xie et 

al., 2020). A clinoptilolita apresentou bandas 1000–1100 cm⁻¹ (Si–O–Al) e 400–700 cm⁻¹ (Si–

O–Si e Si–O–Al), responsáveis pela sua estrutura cristalina porosa e potencialidade para troca 

iônica (Król; Barczyk; Mozgawa, 2011). 

A comparação dos espectros antes do início das carreiras e após cada carreira de filtração 

indicou que as bandas características permaneceram inalteradas, sugerindo preservação da 

integridade estrutural dos materiais independentemente da dosagem de FeCl₃ utilizada (60, 100 

ou 140 mg L-1) e dos processos de lavagens aplicados. 

De forma complementar, realizou-se a análise por MEV-FEG para avaliar possíveis 

alterações na morfologia dos meios filtrantes após a aplicação das concentrações de FeCl₃ (60, 

100 e 140 mg L-1) e dos procedimentos de lavagem adotados. 
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Figura 22 - Micrografias obtidas por MEV-FEG dos meios filtrantes após aplicação de diferentes carreiras 

utilizando concentrações de 60, 100 e 140 mg L-1 FeCl3 como coagulante. 

    

    

    
Fonte: O autor. 

Nota: A: Areia; B: carvão; C: Zeólita, antes do início das carreiras de filtração (1); considerando o efeito da 

lavagem inicial do sistema e após a carreira com 60 mg L-1 (2); considerando o efeito da lavagem de 60 mg 

L-1 e ao término da carreira com 100 mg L-1 (3); considerando o efeito da lavagem da carreira 100 mg L-1 

e ao final da carreira com 140 mg L-1 (4), utilizando FeCl₃ como coagulante. 

 

A análise por MEV-FEG confirmou a preservação da integridade estrutural da areia em 

FAD, bem como da porosidade do carvão ativado e da clinoptilolita em FDZCA, após as 

carreiras de filtração, independentemente da dosagem de FeCl₃ utilizada (60, 100 ou 140 mg L-

1) e dos procedimentos de lavagem aplicados. A manutenção da morfologia desses materiais ao 

longo dos ciclos reforça seu potencial de reutilização, garantindo a continuidade da remoção de 

parâmetros físico-químicos nas três carreiras de filtração (Silva et al., 2019). 

Os ciclos de lavagem demonstraram ser eficientes na remoção do acúmulo de materiais 

nos meios filtrantes entre as carreiras, sem comprometer sua integridade estrutural, prolongando 

a vida útil dos filtros e contribuindo para a redução de custos operacionais. 

Resultados semelhantes foram observados por Zipf; Pinheiro; Conegero,  (2016) e 

Moraes et al.,  (2013), que relataram a estabilidade morfológica de areia e carvão ativado após 

A1 A2 A3 A4 

B1 B2 B3 B4 

C1 C2 C3 C4 
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longos períodos de operação. De forma análoga Castro et al.,  (2021) e Vargas; Lopes,  (2020) 

demonstraram que a clinoptilolita mantém comportamento consistente mesmo após múltiplos 

ciclos de uso, após lavagem. Esses estudos reforçam que a preservação das características 

estruturais desses materiais é importante para a manutenção dos processos de retenção, 

adsorção e troca iônica. Entretanto, para materiais como zeólita e carvão ativado, análises 

adicionais de número de iodo (NI) e capacidade de troca catiônica (CTC) são essenciais para 

avaliar a sua atividade funcional (ASTM, 2021; Kumari et al., 2024; Mianowski; Owczarek; 

Marecka, 2007; Miramontes-Gutierrez et al., 2021). Os resultados de NI e CTC 

correspondentes ao carvão ativado e zeólita, respectivamente, estão apresentados na Tabela 11. 

 

Tabela 12 - Número de iodo (NI) para o carvão ativado e capacidade de troca catiônica (CTC) para a clinoptilolita  

Concentração FeCl₃ Tempo de filtração (h) NI (mg g-1) CTC (mEq g-1) 

Inicial 0 637.50 ± 0,02 0.70 ± 0,05 

60 mg L-1 7.5 596.50 ± 0,03 0.53 ± 0,05 

100 mg L-1 13.0 592.50 ± 0,01 0.57 ± 0,05 

140 mg L-1 15.0 578.50 ± 0,02 0.53 ± 0,06 

Fonte: O autor. 

Nota: Nas concentrações de 60, 100 e 140, também é considerado o efeito do processo de lavagem correspondente 

a carreira anterior.  Média ± S. 

 

Tanto o NI quanto a CTC variaram ao longo das carreiras de filtração com diferentes 

concentrações de FeCl₃ (60, 100 e 140 mg L-1). O maior valor de CTC foi observado na 

concentração de 100 mg L-1 (0,57 ± 0,05 mEq/g), enquanto o NI atingiu o valor mais elevado 

com 60 mg L-1 (596,5 ± 0,03 mg/g). 

As reduções de NI 6,39 % em 60 mg L-1 para >9% em 140%, refletem menor saturação 

da capacidade adsortiva entre as carreiras, causada principalmente pela ocupação dos sítios 

ativos do carvão ativado por surfactantes como LAS e outros micropoluentes, dificilmente 

removidos sem a aplicação de processos químicos (Isaeva et al., 2021). Na clinoptilolita, a 

maior redução da CTC (24,29%) em 60 e 140 mg L-1, resulta da gradual ocupação dos sítios de 

troca iônica que ocorre sobretudo por amônio (NH₄⁺) (Kumari et al., 2024; Wibowo et al., 

2024). Estes resultados reforçam a ideia de que o controle eficiente de matéria orgânica durante 

a coagulação prolonga a vida útil dos materiais adsorventes utilizados nas etapas subsequentes 

de filtração (Tsai et al., 2020). 

Para a CTC da clinoptilolita, os valores obtidos neste estudo (0,53–0,57 mEq/g) estão 

dentro do intervalo esperado para zeólitas naturais, que normalmente apresentam capacidade 

de troca iônica entre aproximadamente 0,5 e 2,3 mEq/g (Grifasi et al., 2024). Já para o carvão 

ativado, os números de iodo observados (578,5–596,5 mg/g) situam-se na faixa típica de 
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desempenho, que varia de 500 a 1100 mg/g, indicando capacidade adsortiva adequada para 

remoção de matéria orgânica em sistemas de filtração (Ganjoo et al., 2023). 

Yuan; Passeport; Hofmann,  (2022), destacam que o GAC apresenta capacidade adsortiva 

finita, sendo necessária sua substituição em função da carga contaminante aplicada e das 

condições operacionais do sistema. De forma complementar, Puente Torres et al.,  (2025), 

apontam que o aumento na frequência dos ciclos de lavagem intensifica processos de atrito 

mecânico e desgaste físico do material, o que pode reduzir a eficiência de remoção e antecipar 

a necessidade de substituição do meio filtrante. 

De modo semelhante, embora a clinoptilolita apresente reconhecida estabilidade 

estrutural, estudos como o de Castro et al.,  (2021), demonstram que a eficiência na remoção de 

amônio pode variar ao longo dos ciclos de operação, especialmente em sistemas submetidos a 

lavagens frequentes, indicando a necessidade de intervenções periódicas para a manutenção do 

desempenho e eventual substituição do material. 

De modo geral, as análises por FTIR e MEV-FEG indicaram a preservação da integridade 

estrutural dos meios filtrantes empregados nos sistemas de DF e TF, independentemente da 

dosagem de FeCl₃ aplicada (60, 100 ou 140 mg L-1) e dos procedimentos de lavagem. O NI do 

carvão ativado apresentou decréscimo progressivo ao longo das carreiras de filtração, enquanto 

a clinoptilolita apresentou maiores reduções de CTC nas concentrações de 60 e 140 mg L-1, 

indicando impacto nas propriedades funcionais associadas à adsorção e troca iônica. Esses 

resultados demonstram que, embora a estrutura dos materiais tenha sido preservada, ocorreu 

redução parcial de sua capacidade funcional ao longo dos ciclos operacionais. Nesse contexto, 

recomenda-se que estudos futuros avaliem a aplicação de métodos de regeneração e tratamento 

capazes de preservar as propriedades estruturais e funcionais dos meios filtrantes após os 

processos de lavagem, visando minimizar os efeitos acumulativos das carreiras de filtração e 

ampliar a vida útil desses materiais. 

 

5.3.2 Produção Efetiva de Água Tratada e Custo do Tratamento  

 

Esta etapa complementa a análise dos resultados, permitindo correlacionar a eficiência 

observada nas três carreiras de filtração com a produtividade final de água tratada e os custos 

operacionais associados a cada condição avaliada. A Tabela 12 apresenta os dados de produção 

efetiva de água, consumo de água e custos operacionais das três carreiras de filtração com 60, 

100 e 140 mg L-1 (DF e TF), operadas com diferentes concentrações de FeCl₃ (60, 100 e 140 

mg L-1). 



121 
 

 

 
Tabela 13 - Produção efetiva, consumo de água e custo operacional para as três carreiras de filtração (DF e TF). 

Parâmetro Carreira I Carreira II Carreira III 

Concentração de FeCl₃ (mg L-1) 60 100 140 

Tempo de filtração (h) 7.5 13 15 

Produção total (m³) 0.675 1.170 1.350 

Número de descargas de fundo (FAP) 8 11 15 

Volume utilizado para descargas de fundo (m³) 0.089 0.123 0.168 

Volume final da descarga de fundo (m³) 0.023 0.023 0.023 

Volume utilizado para lavagem dos filtros (m³) 0.064 0.072 0.108 

Produção efetiva (m³) 0.497 0.951 1.050 

Custo específico (R$.m-³) 1,02 1,62 2,26 

Fonte: O autor.  

 

A dosagem de FeCl₃ influenciou diretamente o tempo necessário para o alcance do limite 

estabelecido como fim da carreira de filtração (5 UNT no DF), refletindo assim no tempo de 

operação do sistema e na produção de água tratada. 

Em 60 mg L-1 de FeCl3, o sistema operou por 7,5 h, resultando em uma produção efetiva 

por batelada de 0,497m³ e menor custo específico (1,02 R$/m³), associada a oito descargas de 

fundo, que consumiram 0,089 m³ de água, além de 0,064 m³ utilizados etapa de lavagem. Em 

100 mg L-1 de FeCl3, o tempo de operação aumentou para 13 h, com produção efetiva por 

batelada de 0,951 m³ e custo específico de 1,62 R$/m³, demandando 11 descargas de fundo 

(0,123 m³) e 0,072 m³ para lavagem. Já 140 mg L-1 de FeCl3, proporcionou o maior tempo de 

operação (15 h) e a maior produção efetiva por batelada 1,050 m3, porém com o maior custo 

específico (2,26 R$/m³), associado a 15 descargas de fundo, com consumo de 0,168 m³ de água, 

além de 0,108 m³ empregados para lavagem. 

Observa-se uma relação direta entre custo específico, produtividade e demanda 

operacional nas diferentes concentrações de FeCl₃. Em 60 mg L-1 de FeCl3, o sistema 

apresentou o menor custo específico por batelada, porém associado a um tempo de operação 

reduzido, resultando em menor aproveitamento do processo, uma vez que carreiras mais curtas 

implicam maior frequência de interrupções operacionais, aumentando o desgaste dos meios 

filtrantes ao longo do tempo. 

O aumento da concentração para 100 mg L-1 de FeCl3 promoveu a ampliação de 42% do 

tempo de filtração e 57,69% da produção efetiva, associada a uma redução estimada de 

aproximadamente 7% na frequência de lavagem dos filtros, por batelada, em relação à menor 

dosagem, refletindo em menor volume de água destinado às etapas auxiliares. Esses fatores 

resultaram em um incremento de cerca de 20–25% na produção efetiva por batelada, 

favorecendo um regime operacional mais estável, com melhor equilíbrio entre duração das 
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carreiras, controle da colmatação e aproveitamento do volume tratado, além de potencial 

redução do desgaste dos materiais filtrantes ao longo do tempo. 

Na concentração de 140 mg L-1 de FeCl3, embora tenham sido observados o maior tempo 

de filtração e a maior produção total, o aumento no número de descargas de fundo e nos volumes 

destinados às etapas de descarte e lavagem limitou o ganho efetivo de produção, elevando a 

demanda operacional por batelada. Como consequência, o aumento da produtividade por 

carreira tende a ser parcialmente compensado pelas maiores perdas operacionais e pelos custos 

associados à maior dosagem de coagulante.  

Pryce; Kapelan; Memon,  (2022), discutem que os custos de operação e manutenção 

frequentemente representam a maior parcela (88,1 %) do custo total de estações de tratamento, 

superando inclusive os custos de capital, especialmente em cenários de operação sequenciais.  

Comparando-se o pós-tratamento de efluentes de reatores anaeróbios por DF e TF com 

biorreatores de membranas (MBRs), observa-se que os custos operacionais para DF e TF variou 

entre 1,02 e 2,26 R$/m³, enquanto para MBRs variam entre 0,86 e 3,44 R$/m³, dependendo da 

escala e da configuração (Al-Sayed et al., 2023; He et al., 2024). Esses resultados indicam que 

os sistemas baseados em DF e TF apresentam competitiva viabilidade econômica, associada à 

menor demanda energética e à menor complexidade operacional, configurando-se como uma 

alternativa econômica para o pós-tratamento de efluentes anaeróbios. 

Do ponto de vista energético, o sistema coagulação, DF e TF, operando com retrolavagens 

e descargas de fundo, apresenta consumo significativamente menor do que MBRs e sistemas 

eletroquímicos, que frequentemente superam 0,4 kWh/m³ (Gao et al., 2022; Kong et al., 2023). 

Esse fator reforça a atratividade do sistema para regiões com restrições energéticas. 

Além dos aspectos econômicos, o sistema coagulação, DF e TF proporciona elevadas 

taxas de remoção de turbidez, cor, DBO, DQO e fósforo, com eficiências superiores a 80%, 

tornando-o adequado para aplicações de reúso restrito, como irrigação agrícola ou usos não 

potáveis. Devido à sua construção simples, robustez e flexibilidade operacional, o sistema é 

indicado para pequenos municípios, aplicações descentralizadas e projetos emergentes de reúso 

em países em desenvolvimento. 

Assim, os resultados demonstram que a sinergia entre coagulação, DF e TF oferece 

vantagem competitiva significativa em relação a outras tecnologias, especialmente quando 

consideradas as condições socioeconômicas e operacionais típicas de regiões que utilizam 

sistemas anaeróbios como o UASB.  

De forma geral, a dosagem de FeCl₃ influenciou diretamente o tempo de operação, a 

produtividade e os custos do sistema. A condição de 60 mg L-1, apesar do menor custo 
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específico por batelada, exige maior número ciclos de lavagem em um menor período de tempo, 

aumentando o descarte de água tratada e os custos indiretos de operação e manutenção na 

aplicação de vários ciclos. Em contraste, a dosagem de 140 mg L-1 proporciona maior tempo 

de operação por carreira, porém intensifica o consumo de água para descargas de fundo e 

lavagem, além de apresentar o maior custo específico.  

Nesse contexto, a dosagem intermediária de 100 mg L-1 mostrou-se adequada por 

conciliar produtividade, demanda operacional e custos ao longo de ciclos sucessivos, 

justificando sua adoção nas etapas subsequentes com o sistema completo (coagulação, DF e 

TF) para avaliação dos ensaios de desinfecção. A escolha dessa faixa é coerente com a literatura, 

que reporta o uso de concentrações próximas a 100 mg L-1 de FeCl₃ no pós-tratamento de 

efluentes de reatores anaeróbios, constitui uma condição operacional tecnicamente viável para 

melhoria da qualidade do efluente tratado (Cavallini et al., 2016; Kalavathy; Giridhar; 

Viswanadh, 2017; Kim et al., 2022; Prakash et al., 2007; Pupin; Silva; Campos, 2025; Silva; 

Campos, 2024). 

  

5.4 AVALIAÇÃO DA REMOÇÃO DE MICRORGANISMOS AO LONGO DO 

TRATAMENTO (UASB), PÓS-TRATAMENTO POR COAGULAÇÃO, TF E 

DESINFECÇÃO 

 

Os resultados referentes à remoção de microrganismos após UASB, coagulação e TF, são 

apresentados na Tabela 13 e fornecem informações da eficiência do sistema de TF na redução 

da carga microbiológica do efluente. 

 

Tabela 14 - Resultados físico-químicos e microbiológicos do efluente de reator UASB, coagulação e pós 

tratamento por TF. 

Parâmetro UASB Coagulação TF 

DQO (mg L-1) 158,60 ± 1,60 105,20 ± 5,0 3,30 ± 1,20 

pH 6,62 ± 0,02 6,80 ± 0,10 7,30 ± 0,01 

Turbidez (UNT) 54,90 ± 2,00 4,50 ± 1,00 0,25 ± 0,06 

Coliformes totais (Log residual) 6,09 ± 0,20 5,41 ± 0,10 3,50 ± 0,65 

Escherichia coli (Log residual) 5,90 ± 0,14 4,50 ± 0,10 3,18 ± 0,24 

Clostridium perfringens (Log residual) 5,03 ± 0,01 4,96 ± 0,06 3,73 ± 0,03 

Enterococos (Log residual) 5,05 ± 0,02 4,52 ± 0,07 3,39 ± 0,12 

Pseudomonas aeuruginosa (Log residual) 7,26 ± 0,01 6,60 ± 0,04 4,31 ± 0,02 

Bactérias heterotróficas (Log residual) 7,66 ± 0,01 7,48 ± 0,02 5,46 ± 0,01 

Ovos de helmintos (ovos L-1) 76,00 ± 0,01 <LD <LD 

Fonte: O autor. 

Nota: DQO: Demanda química de oxigênio; pH: potencial hidrogeniônico; UASB: Upfollow anaeróbic sludge 

blancker reactor; TF: Tripla filtração. Os resultados microbiológicos foram expressos em log₁₀ da 

concentração residual, obtidos a partir da contagem de unidades formadoras de colônia. 

 

Os resultados da tabela 12, mostram que o pH se manteve próximo de 7,30 ao final do 
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tratamento. A etapa de coagulação promoveu remoções de 33,66% para DQO e 91,80% para 

turbidez, enquanto TF alcançou remoções de 97% e 99%, respectivamente. Foram observados 

efeitos estatísticos significativos (p < 0,05) para todos os parâmetros físico-químicos e 

microbiológicos avaliados (APÊNDICE D). 

A coagulação apresentou maior efeito sobre a redução logarítmica de Escherichia coli (E. 

coli) (1,4 log), seguida de coliformes totais (0,64 log), P. aeruginosa (0,66 log), enterococos 

(0,53 log,), bactérias heterotróficas (0,18 log) e C. perfringens (0,07). Essas reduções são 

atribuídas principalmente à remoção de partículas coloidais e sólidos suspensos durante os 

processos de coagulação e sedimentação, nos quais os coagulantes promovem a 

desestabilização das partículas, formando flocos que adsorvem microrganismos aderidos a 

fração particulada da matéria orgânica, facilitando sua remoção por sedimentação e resultando 

na eliminação física da carga microbiana associada (Halicki; Halicki, 2022). 

É importante salientar que o indicador parasitológico (ovos de helmintos) foi detectado 

apenas no efluente proveniente do reator UASB. Após a etapa de coagulação, observou-se uma 

redução de 99,99% desses parasitos. Isso ocorre pois uso de coagulantes favorece a adsorção e 

a precipitação de ovos de helmintos e cistos de protozoários, que normalmente apresentam 

elevada densidade e tendência à sedimentação (Yaya-Beas et al., 2015).  

Estudos que aplicaram a coagulação seguida de filtração em areia a efluentes provenientes 

de reatores UASB relataram remoções de 85 a 95% dos ovos de helmintos após a etapa de 

coagulação. Os autores também destacam que, nos casos em que não houve remoção completa 

desses parasitos após a coagulação, observou-se um aumento adicional na eficiência de 

remoção após a etapa de filtração (Jiménez-Cisneros; Maya-Rendón; Salgado-Velázquez, 

2001). 

Após TF, foram observadas reduções de P. aeruginosa (2,95 Log), E. coli (2,72 Log), 

coliformes totais (2,59 Log), bactérias heterotróficas (2,20 Log), enterococos (1,66 Log), C. 

perfringens (1,30 Log) e eliminação completa de ovos de helmintos (<0,01).  

Esses resultados destacam a elevada eficiência da barreira física proporcionada pelo 

sistema TF, que atua por meio de mecanismos físicos em FDA como interceptação, 

sedimentação e difusão, além da adsorção superficial das partículas suspensas e 

microrganismos presentes no efluente. A sinergia desses processos promove a retenção tanto 

de partículas responsáveis pela turbidez quanto dos microrganismos aderidos a fração 

particulada da matéria orgânica, resultando em uma redução expressiva da carga microbiana 

(Silva et al., 2020; Silva; Silva; Campos, 2025).  

Em FDZCA a clinoptilolita contribuiu para essa eficiência por meio de mecanismos de 
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retenção coloidal, enquanto o GAC atuou principalmente pela adsorção superficial, formando 

uma barreira eficaz contra microrganismos aderidos a fração particulada da matéria orgânica 

(Liang et al., 2022; Silva; Campos, 2024). A literatura indica que filtros compostos por materiais 

adsorventes potencializam a remoção de microrganismos, especialmente quando aderidos a 

fração particulada da matéria orgânica a uma etapa prévia de coagulação (Olukowi et al., 2022). 

Os resultados indicam que a remoção microbiana no sistema coagulação, decantação e 

TF resulta da sinergia de três mecanismos: (i) sedimentação de sólidos e patógenos aderidos a 

fração particulada da matéria orgânica na coagulação, (ii) retenção mecânica em FDA e (iii) 

adsorção e retenção coloidal em FDZCA. Embora esses processos reduzam a carga microbiana, 

os valores remanescentes ainda superam os limites estabelecidos para reúso seguro pelas 

diretrizes da United States Environmental Protection Agency (USEPA) e da European Unio 

(EU) (EU, 2022; USEPA, 2017). 

Estudos anteriores destacam que, embora os processos físicos e químicos de pré-

tratamento sejam eficazes na redução da carga orgânica e microbiana, eles não são suficientes 

para garantir efluentes com qualidade de reúso direto ou indireto sem a aplicação de desinfecção 

(Li et al., 2019). Assim, a desinfecção constitui uma etapa essencial do tratamento, atuando 

como barreira final para assegurar a inativação dos microrganismos remanescentes e a 

segurança microbiológica do efluente tratado (Silva; Campos, 2024). 

Os ensaios de desinfecção do efluente após TF foram conduzidos em duas etapas. Na 

primeira, o efluente foi submetido a diferentes desinfectantes, incluindo TF/Cl, TF/APA, TF/O₃ 

e TF/PS, bem como às respectivas combinações com UV (TF/UV/Cl, TF/UV/APA, TF/UV/O₃ 

e TF/UV/PS). Em todos os ensaios, foram avaliadas concentrações de desinfetante de 0,5; 1,0; 

1,5; 3,0 e 4,0 mg L-1. Em todos os casos, o tempo de exposição foi fixado em 10 minutos, 

conforme protocolos previamente descritos na literatura para a desinfecção de efluentes 

(Bonetta et al., 2017; Foschi et al., 2022; Hogard et al., 2023; Ibáñez-Cervantes et al., 2024; 

Munakata; Kuo, 2015; Ragazzo et al., 2020).  

Na segunda etapa, foram selecionadas as condições mais eficientes na remoção de iE. 

Coli e coliformes totais de cada tratamento (TF/Cl, TF/APA, TF/O₃ e TF/PS, TF/UV/Cl, 

TF/UV/APA, TF/UV/O₃ e TF/UV/PS), as quais foram aplicadas para a avaliação da remoção dos 

demais microrganismos, incluindo C. perfringens, enterococos, P. aeruginosa e bactérias 

heterotróficas. Nesta etapa, a remoção de ovos de helmintos não foi avaliada, uma vez que esses 

organismos não foram detectados a partir da etapa de coagulação. Assim, as etapas 

subsequentes apresentaram remoção total de ovos de helmintos, com concentrações inferiores 

ao limite de detecção (<LD). 
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Os resultados obtidos após a desinfecção do efluente proveniente de TF com os 

diferentes métodos avaliados estão apresentados nas Tabelas 14 e 15. Essa análise permite 

comparar a eficiência relativa do Cl, APA, O3 e PS, aplicados tanto de forma isolada quanto em 

combinação com UV. 

Tabela 15 – Qualidade do efluente após TF/Cl, TF/APA, TF/O3 e TF/PS. 

Método: TF/Cl (mg L-1) 0,5 – Cl 1,0 - Cl 1,5 - Cl 3,0 - Cl 4,0– - Cl 

pH 7,20 ± 0,05 7,10 ± 0,05 7,10 ± 0,06 7,00 ± 0,10 7,00 ± 0,12 

DQO (mg L-1) 1,80 ± 0,10 1,30 ± 0,15 1,80 ± 0,10 2,30 ± 0,09 2,00 ± 0,17 

Turbidez (UNT) 0,23 ± 0,05 0,23 ± 0,08 0,22 ± 0,09 0,22 ± 0,12 0,21 ± 0,11 

E. coli (Log) 3,05 ± 0,10 0,46 ± 0,12 <LD <LD <LD 

Coliformes totais (Log) 3,52 ± 0,10 0,78 ± 0,08 <LD <LD <LD 

Método: TF/APA (mg L-1) 0,5 – APA 1,0 – APA 1,5 – APA 3,0 – APA 4,0 – APA 

pH 7,30 ± 0,02 7,30 ± 0,09 7,27 ± 0,05 7,30 ± 0,07 7,30 ± 0,03 

DQO (mg L-1) 1,60 ± 0,20 1,10 ± 0,03 2,80 ± 0,05 5,30 ± 0,07 10,0 ± 0,09 

Turbidez (UNT) 0,24 ± 0,10 0,23 ± 0,06 0,23 ± 0,07 0,22 ± 0,05 0,20 ± 0,06 

E. coli (Log) 3,00 ± 0,11 1,93 ± 0,10 1,20 ± 0,11 0,35 ± 0,11 <LD 

Coliformes totais (Log) 3,65 ± 0,09 2,05 ± 0,11) 1,32 ± 0,12 0,65 ± 0,13 <LD 

Método: TF/O₃ (mg L-1) 0,5 - O₃ 1,0 - O₃ 1,5 - O₃ 3,0 - O₃ 4,0 - O₃ 

pH 7,30 ± 0,50 7,19 ± 0,12 7,25 ± 0,08 7,35 ± 0,06 7,30 ± 0,09 

DQO (mg L-1) 1,50 ± 0,10 1,48 ± 0,16 1,45 ± 0,14 1,40 ± 0,20 1,38 ± 0,03 

Turbidez (UNT) 0,22 ± 0,16 0,21 ± 0,18 0,21 ± 0,06 0,19 ± 0,12 0,18 ± 0,13 

E. coli (Log) 2,90 ± 0,09 2,49 ± 0,10 1,20 ± 0,13 <LD <LD 

Coliformes totais (Log) 3,05 ± 0,10 2,65 ± 0,09 1,54 ± 0,12 <LD <LD 

Método: TF/PS (mg L-1) 0,5 – PS 1,0 – PS 1,5 – PS 3,0 - PS 4,0 - PS 

pH 7,20 ± 0,08 7,20 ± 0,10 7,20 ± 0,13 7,20 ± 0,15 7,20 ± 0,08 

DQO (mg L-1) 2,10 ± 0,05 2,90 ± 0,08 2,70 ± 0,09 3,80 ± 0,19 4,40 ± 0,13 

Turbidez (UNT) 0,23 ± 0,03 0,23 ± 0,04 0,22 ± 0,08 0,21 ± 0,07 0,19 ± 0,09 

Escherichia coli (Log) 2,35 ± 0,12 2,15 ± 0,10 2,23 ± 0,11 2,37 ± 0,13 2,35 ± 0,15 

Coliformes totais (Log) 2,53 ± 0,08 2,44 ± 0,15 2,62 ± 0,11 2,56 ± 0,13 2,44 ± 0,14 

Fonte: O autor  

Nota: log residuais obtidos após TF: Coliformes totais (3,50); Escherichia coli (3,18); pH: Potencial 

Hidrogeniônico; DQO: Demanda Química de Oxigênio; TF/Cl: Tripla Filtração seguida de desinfecção por 

hipoclorito de sódio; TF/APA: Tripla Filtração seguida de desinfecção por ácido peracético; TF/O₃: Tripla 

Filtração seguida de desinfecção por ozônio; TF/PS: Tripla Filtração seguida de desinfecção por persulfato 

de sódio. Tempo de exposição UV (10 minutos). Os resultados microbiológicos foram expressos em log₁₀ 

da concentração residual, obtidos a partir da contagem de unidades formadoras de colônia. Média ± S. 

 

Segundo a Tabela 13, os sistemas TF/Cl, TF/APA, TF/O₃ e TF/PS apresentaram valores 

próximos de DQO, pH e turbidez entre os diferentes desinfetantes avaliados. O pH manteve-se 

estável e próximo da neutralidade em todos os tratamentos, variando entre 7,00 e 7,35, enquanto 

a turbidez permaneceu entre 0,18 e 0,24 UNT. A DQO também apresentou concentrações 

reduzidas, situando-se entre 1,1 e 4,40 mg L-1 na maioria das condições, com exceção pontual 

de 10 mg L-1 observada em TF/APA. A análise estatística (APÊNDICE D) confirmou a 

ausência de diferenças significativas (P < 0,05) entre os tratamentos para os parâmetros físico-
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químicos avaliados, demonstrando que os diferentes desinfetantes e suas concentrações não 

alteraram a qualidade físico-química final do efluente.  

O tratamento por TF/Cl apresentou remoção completa dos microrganismos (<LD) a partir 

de 1,5 mg L-1. Em menores concentrações, como 0,5 mg L-1, a redução foi de 48,31% para E. 

coli e 42,20% para coliformes totais. O aumento da concentração para 1,0 mg L-1, resultou em 

remoções de 92,20% e 87,19%, respectivamente.  

Os resultados sugerem que o pH do efluente após a TF (7,0–7,3) pode ter contribuído 

para a formação de HOCl, espécie mais reativa na oxidação de estruturas celulares bacterianas. 

Esse efeito é discutido em trabalhos que destacam maior eficiência desinfectante e menor 

formação de SPDs em condições de pH entre 4 e 7 (Glover et al., 2019). Resultados semelhantes 

foram reportados no tratamento de efluentes provenientes de reator UASB seguido de 

coagulação e TF, nos quais concentrações de 1,6 mg L-1 de Cl foram eficazes na inativação de 

E. coli e coliformes totais (Silva et al., 2020).  

As remoções observadas neste estudo são compatíveis com aquelas reportadas na 

literatura para a desinfecção por cloração de efluentes submetidos a pós-tratamento em wetlands 

verticais com recirculação, nas quais foram alcançadas reduções da ordem de 3 log de E. coli e 

coliformes totais após 1 h de contato com 5 mg L-1 de HOCl. Contudo, essa concentração é 

aproximadamente três vezes superior à considerada ideal neste estudo (1,5 mg L-1) para a 

remoção completa desses microrganismos, o que pode resultar em menor custo operacional e 

menor potencial de formação de SPDs, como trihalometanos. (Bernstein et al., 2021).  

O tratamento por TF/O₃ apresentou remoção completa de E. coli e coliformes totais a 

partir de 3,0 mg L-1, aproximadamente o dobro da concentração necessária para o sistema 

TF/Cl. Em concentrações menores (0,5 mg L-1 de O3), as remoções foram de 50,85% para E. 

coli e 49,92% para coliformes totais, aumentando para 57,80% e 56,19%, respectivamente, com 

1,0 mg L-1 de O₃. Esses resultados estão de acordo com estudos que relatam remoções de até 

79,66% para E. coli e 74,71% para coliformes totais com 1,5 mg L-1 de O3, indicando que, 

embora o O₃ seja eficiente, ainda assim são necessárias concentrações mais elevadas para 

alcançar desinfecções comparáveis às obtidas com o Cl (Sgroi; Snyder; Roccaro, 2021). 

A turbidez consistentemente menor (<0,25 UNT) após a TF pode ter sido um fator 

determinante para a elevada eficiência do processo, favorecendo o contato direto entre o 

desinfectante e os microrganismos e minimizando interferências físicas. O pH próximo de 7,0 

e o menor teor de matéria orgânica do efluente, evidenciado pela reduzida turbidez, também 

podem ter potencializado a ação do O3 neste estudo. Esses parâmetros são reconhecidos como 

favoráveis à estabilidade do O₃ em solução (Hogard et al., 2024), aumentando sua reatividade 
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e tempo de permanência. Além disso, a menor competição da matéria orgânica por radicais 

pode ter contribuído para a inativação direta dos microrganismos (Ersan; Dickenson, 2022; 

Sgroi; Snyder; Roccaro, 2021). 

O tratamento por TF/APA apresentou comportamento intermediário entre os 

desinfectantes avaliados, com eliminação completa dos microrganismos alcançada apenas na 

maior concentração testada (4,0 mg L-1), correspondendo a 2,6 vezes superior à necessária para 

TF/Cl e 1,3 vezes superior à utilizada em TF/O3. 

Em menores concentrações (0,5 mg L-1), as remoções foram de 49,15% para E. coli e 

40,07% para coliformes totais, eficiência semelhante à TF/Cl, porém inferior à de TF/ O3 nas 

mesmas condições de concentração. Com 1,0 mg L-1, as remoções aumentaram para 67,29% e 

66,34%, superando TF/ O3 na mesma faixa de concentração. A elevação para 1,5 mg L-1 

resultou em aumentos de 12,37% para E. coli e 11,99% para coliformes totais, mas o aumento 

da concentração para 3,0 mg L-1 elevou as remoções para 94,07% e 89,33%, respectivamente. 

A necessidade de concentrações mais elevadas de APA para eliminação dos 

microrganismos, pode estar associada a instabilidade do APA em pH 7,19 a 7,30, a qual acelera 

sua decomposição, formando peróxido de hidrogênio e ácido acético, de menor potencial 

desinfectante (Balachandran et al., 2021; Hassaballah et al., 2020). 

A variabilidade de desempenho em menores concentrações é consistente com estudos 

prévios, onde concentrações de 1 a 3 mg L-1 promoveram a remoção de 0,2 a 0,7 Log de E. coli, 

coliformes fecais e enterococos em efluentes tratados por processos como Bardenpho (processo 

biológico de lodo ativado em múltiplos estágios) (Ding et al., 2023b; Foschi et al., 2022). 

Concentrações de 0,3 mg L-1 de APA não apresenta efeito significativo, mesmo com tempos de 

contato prolongados (Ding et al., 2023b), enquanto concentrações ≥4,0 mg L-1, como observado 

neste estudo, proporcionam remoções de até 6 Log para E. coli e 7 Log para coliformes fecais 

em efluentes de UASB com TF (Silva; Campos, 2024). 

A aplicação de concentrações de APA superiores a 4,0 mg L-1 pode favorecer a formação 

de SPDs, comprometendo a qualidade final do efluente. Além disso, o incremento da DQO 

residual associado a essas concentrações pode aumentar o risco de recrescimento microbiano, 

em decorrência da competição oxidativa e da maior disponibilidade de matéria orgânica 

(Farinelli et al., 2022).  

No tratamento por TF/PS, a eficiência média de remoção foi de 61,19% para E. coli e 

58,65% para coliformes totais, mesmo nas concentrações mais elevadas, sendo o único 

tratamento a não apresentar diferenças estatisticamente significativas entre as concentrações 

testadas para E. coli (ANOVA: p = 0,856; Kruskal–Wallis: p = 0,842) e coliformes totais 
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(ANOVA: p = 0,336; Kruskal–Wallis: p = 0,321) (APÊNDICE D). 

Em 0,50 mg L-1, as reduções foram de 0,83 Log para E. coli e 0,97 Log para coliformes 

totais. Em 1,00 mg L-1, houve remoções de 1,03 Log (E. coli) e 1,06 Log (coliformes totais). 

Em 1,50 mg L-1, as remoções caíram para 0,95 e 0,88 Log, respectivamente, enquanto nas 

concentrações de 3,00 e 4,00 mg L-1 variaram entre 0,81 e 0,94 Log para E. coli e entre 0,83 e 

1,06 Log para coliformes totais. Ressalta-se, que a desinfecção baseada exclusivamente em PS 

ainda é pouco discutida na literatura, havendo carência de estudos que avaliem sua eficácia e 

mecanismos de ação em efluentes. 

Diferentemente do Cl, O3 e APA, o PS gera um número menore de espécies reativas com 

alto potencial de oxidação na ausência de uma fonte de ativação (térmica, UV, baseada em 

metais ou alcalina), o que limita sua cinética oxidativa sob condições convencionais de 

desinfecção. Ainda assim, foram observadas remoções consistentes de E. coli e coliformes 

totais em relação a TF, indicando que a remoção microbiana provavelmente ocorreu por vias 

não radicalares. Nesse contexto, o PS não ativado pode atuar como um oxidante molecular 

relativamente seletivo, promovendo oxidação direta por transferência de elétrons ou ataque 

eletrofílico a grupos funcionais suscetíveis de biomoléculas, incluindo ligações duplas 

conjugadas, grupos aromáticos ativados, aminas, tióis e grupos sulfidrila presentes em proteínas 

e enzimas (Peng et al., 2021; Yang et al., 2018). 

Embora essas reações não radicalares sejam menos reativas do que as vias baseadas em 

radicais geradas após a ativação do PS, elas podem induzir danos estruturais suficientes e 

desativação enzimática capazes de promover remoção microbiana parcial, o que sustenta a 

hipótese de que mecanismos não radicalares contribuíram para as remoções observadas no 

tratamento TF/PS. Do ponto de vista operacional, entretanto, esses resultados indicam que o 

TF/PS aplicado sem ativação apresenta limitações intrínsecas como desinfetante isolado, sendo 

necessárias estratégias de ativação ou tempos de contato prolongados para alcançar eficiências 

de remoção comparáveis às obtidas com TF/Cl, TF/O3 ou TF/APA. 

Os resultados da desinfecção do efluente após TF, obtidos pela associação 

UV/desinfectante utilizando concentrações de 0,5; 1,0; 1,5; 3,0 e 4,0 mg L-1 dos desinfetantes 

Cl, APA, O3 e PS, à exposição do efluente por 10 minutos ao UV, são apresentados na Tabela 

15. 
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Tabela 16 - Qualidade do efluente após TF/UV/Cl, TF/UV/APA, TF/UV/O3 e TF/UV/PS 

Método: TF/UV/Cl (mg L-1) 0,50 – Cl 1,00 - Cl 1,50 - Cl 3,00 - Cl 4,00 - Cl 

pH 7,31 ± 0,02 7,33 ± 0,05 7,33 ± 0,03 7,26 ± 0,04 7,35 ± 0,09 

DQO (mg L-1) 1,50 ± 0,12 0,50 ± 0,13 0,09 ± 0,15 <LD <LD 

Turbidez (UNT) 0,23 ± 0,05 0,23 ± 0,06 0,22 ± 0,05 0,22 ± 0,02 0,21 ± 0,03 

E. coli (Log) 0,85 ± 0,10 <LD <LD <LD <LD 

Coliformes totais (Log) 1,30 ± 0,08 <LD <LD <LD <LD 

Método: TF/UV/APA (mg L-1) 0,50 – APA 1,00 - APA 1,50 - APA 3,00 - APA 4,00 - APA 

pH 7,23 ± 0,10 7,22 ± 0,11 7,30 ± 0,10 7,20 ± 0,09 7,22 ± 0,09 

DQO (mg L-1) 1,00 ± 0,13 0,50 ± 0,2 0,26 ± 0,10 <LD <LD 

Turbidez (UNT) 0,24 ± 0,06 0,23 ± 0,06 0,23 ± 0,05 0,22 ± 0,02 0,20 ± 0,01 

E. coli (Log) 0,32 ± 0,15 0,12 ± 0,06 <LD <LD <LD 

Coliformes totais (Log) 0,96 ± 0,15 0,22 ± 0.13 <LD <LD <LD 

Método: TF/UV/O3 (mg L-1) 0,50 - O3 1,00 - O3 1,50 - O3 3,00 - O3 4,00 - O3 

pH 7,33 ± 0,08 7,30 ± 0,06 7,30 ± 0,05 7,29 ± 0,08 7,33 ± 0,06 

DQO (mg L-1) 0,80 ± 0,14 <LD <LD <LD <LD 

Turbidez (UNT) 0,22 ± 0,01 0,21 ± 0,02 0,21 ± 0,08 0,19 ± 0,05 0,18 ± 0,06 

E. coli (Log) 0,36 ± 0,09 <LD <LD <LD <LD 

Coliformes totais (Log) 1,00 ± 0,09 <LD <LD <LD <LD 

Método: TF/UV/PS (mg L-1) 0,50 – PS 1,00 - PS 1,50 - PS 3,00 - PS 4,00 – PS 

pH 7,36 ± 0,03 7,33 ± 0,07 7,35 ± 0,05 7,30 ± 0,04 7,36 ± 0,10 

DQO (mg L-1) 1,00 ± 0,13 0,50 ± 0,11 0,25 ± 0,19 <LD <LD 

Turbidez (UNT) 0,23 ± 0,06 0,23 ± 0,03 0,22 ± 0,05 0,21 ± 0,03 0,19 ± 0,02 

Escherichia coli (Log) 0,48 ± 0,10 0,25 ± 0,08 <LD <LD <LD 

Coliformes totais (Log) 0,63 ± 0,12 0,30 ± 0,10 <LD <LD <LD 

Fonte: O autor. 

Nota: log residuais obtidos após TF: Coliformes totais (3,50); Escherichia coli (3,18); pH: Potencial 

Hidrogeniônico; DQO: Demanda Química de Oxigênio; TF/UV/Cl: Tripla Filtração seguida de desinfecção 

por hipoclorito de sódio e exposição à radiação UV; TF/UV/APA: Tripla Filtração seguida de desinfecção 

por ácido peracético e exposição à radiação UV; TF/UV/O₃: Tripla Filtração seguida de desinfecção por 

ozônio e exposição à radiação UV; TF/UV/PS: Tripla Filtração seguida de desinfecção por persulfato de 

sódio e exposição à radiação UV. Tempo de exposição UV (10 minutos). Os resultados microbiológicos 

foram expressos em log₁₀ da concentração residual, obtidos a partir da contagem de unidades formadoras 

de colônia. Média ± S. 

 

Segundo a Tabela 15, os sistemas TF/UV/Cl, TF/UV/APA, TF/UV/O₃ e TF/UV/PS 

apresentaram valores próximos de DQO, pH e turbidez após a etapa de desinfecção combinada 

com UV. O pH manteve-se estável e próximo da neutralidade em todos os tratamentos, variando 

entre 7,20 e 7,36, enquanto a turbidez permaneceu entre 0,18 e 0,24 UNT. A DQO apresentou 

concentrações reduzidas em todas as condições, com valores entre 0,8 e 1,5 mg L-1 e abaixo do 

limite de detecção (<LD). A análise estatística (APÊNDICE D) confirmou ausência de 

diferenças significativas entre os tratamentos para os parâmetros físico-químicos avaliados (P 

< 0,05), demonstrando que as associações UV/desinfetante não alteraram a qualidade físico-

química final do efluente.  

Na concentração de 0,5 mg L-1, as desinfecções por UV/Cl, UV/O₃, UV/APA e UV/PS 
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apresentaram eficiências de desinfecção próximas, com remoções de 73,27%, 89,94%, 89,94% 

e 84,91% para E. coli, e 65,15%, 74,26%, 73,19% e 83,11% para coliformes totais, 

respectivamente. Com o aumento da concentração para 1,0 mg L-1, verificou-se remoção 

completa dos microrganismos nas desinfecções por UV/Cl e UV/O₃, enquanto UV/APA e 

UV/PS apresentaram aumentos de 4% a 12%. Para esses dois últimos, a remoção completa 

(<LD) de E. coli e coliformes totais, foi alcançada na concentração de 1,5 mg L-1. De modo 

geral, todos os tratamentos apresentaram elevada eficiência de desinfecção já nas menores 

concentrações avaliadas, não sendo observadas diferenças estatisticamente significativas entre 

os processos (p = 0,4142 para E. coli e coliformes totais) (APÊNDICE D). 

Estudos demonstram que a associação UV/desinfectantes aumenta a eficiência de 

remoção microbiológica de efluentes tratados. No caso do processo UV/Cl, por exemplo, são 

relatadas reduções próximas a 4 logs para coliformes totais em concentrações de 1,4 a 10 mg 

L-1, com tempos de exposição entre 15 e 60 minutos (Luo et al., 2020; Sgroi; Snyder; Roccaro, 

2021; Ye et al., 2022).  

Para o UV/O₃, observam-se reduções de E. coli e coliformes totais entre 3 e 6 logs, 

utilizando concentrações de 3 a 9 mg L-1 e tempos de contato de até 60 minutos (Cavalcante et 

al., 2022; Gassie et al., 2019; Sgroi; Snyder; Roccaro, 2021). Já no UV/APA, os valores 

reportados variam de 1 a 5 logs para E. coli, em concentrações de 0,075 a 2 mg L-1 e tempos de 

10 a 60 minutos (Hassaballah et al., 2020; Rizzo et al., 2019). 

Embora a associação UV/PS seja considerada promissora no tratamento de efluentes, os 

estudos disponíveis na literatura ainda são escassos. Pesquisas recentes reportam reduções de 

coliformes totais próximas a 2,5 logs, geralmente obtidas sob condições operacionais mais 

severas, com concentrações de PS entre 16 e 24 mg L-1 e tempos de contato de 20 a 30 minutos 

(Gholikandi; Amiri; Masihi, 2022). Esses valores contrastam com os resultados alcançados no 

presente estudo, no qual remoções completas de E. coli e coliformes totais foram observadas já 

na concentração de 1,5 mg L-1 e tempo de exposição de apenas 10 minutos. 

A divergência observada pode ser atribuída à eficiência dos processos de UV, dependente 

da fonte de UV, e às características físico-químicas do efluente após TF, como menor turbidez 

e remoção de sólidos suspensos (Hassaballah et al., 2020). Neste estudo, o uso de uma lâmpada 

ultravioleta de baixa pressão (LP-UV) com bulbo de quartzo provavelmente favoreceu a 

transmissão estável do UV, ampliando sua interação com o desinfectante e o efluente. 

Combinadas com as propriedades do efluente como turbidez reduzida (<0,25 UNT), essas 

condições aumentam a penetração do UV, reduzem o sombreamento e potencializam a geração 

de espécies radicalares derivadas do PS. 
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Os resultados demonstraram elevadas eficiências de desinfecção sob condições 

operacionais otimizadas, com remoções completas de E. coli e coliformes totais já a 1,0 mg L-

1 nas desinfecções por UV/Cl e UV/O₃, e a 1,5 mg L-1 nas desinfecções por UV/APA e UV/PS, 

aplicando-se apenas 10 minutos de exposição. Esses achados evidenciam o elevado potencial 

dos tratamentos avaliados mesmo em menores concentrações e curtos tempos de contato, além 

de indicar que a qualidade do efluente proveniente do sistema TF favoreceu a etapa subsequente 

de desinfecção, possibilitando a redução do consumo de reagentes e do tempo de exposição ao 

UV, aspectos diretamente relacionados à viabilidade operacional e econômica em escala real. 

TF/Cl mostrou-se eficiente na inativação de E. coli e coliformes totais, alcançando 

remoção total (<LD) a partir de 1,5 mg L-1. A combinação TF/UV/Cl manteve essa eficiência 

com uma concentração aproximadamente 33% menor (1,0 mg L-1). No caso do TF/O₃, 

concentrações mais elevadas (≥ 3 mg L-1) foram necessárias para atingir remoção total (<LD) 

de E. coli e coliformes totais, enquanto em TF/UV/O₃ o mesmo nível de desinfecção foi obtido 

com concentrações cerca de 66% menores (1,0 mg L-1), evidenciando a intensificação da ação 

da desinfecção pelo UV. 

O TF/APA apresentou bom desempenho químico, com remoção completa (<LD) 

observada apenas em 4 mg L-1, acompanhada de aumento da DQO. A associação 

UV/desinfectante (TF/UV/APA) reduziu a concentração necessária em aproximadamente 

62%, alcançando remoção total dos microrganismos (<LD) e mantendo a estabilidade do pH. 

Por fim, o TF/PS apresentou eficiência reduzida quando aplicado isoladamente, promovendo 

remoções de 0,9–1 log para E. coli e coliformes totais. Sua combinação com UV (TF/UV/PS) 

resultou em desempenho significativamente superior, atingindo remoção completa (<LD) em 

concentrações 62% menores (1,5 mg L-1). 

Do ponto de vista operacional, a eficiência geral das desinfecções químicas pode ser 

classificada como TF/Cl > TF/O₃ > TF/APA >> TF/PS para a remoção de E. coli e coliformes 

totais em menores concentrações de desinfetante. Os três primeiros tratamentos apresentaram 

eficiências aproximadamente 90% superiores à TF/PS na faixa de concentrações de 1 a 4 mg 

L-1. 

A adição de UV intensificou a desinfecção, permitindo a remoção completa (<LD) dos 

mesmos microrganismos com menores concentrações de desinfetante. Nesse contexto, as 

desinfecções combinadas UV/desinfectante, podem ser classificados como TF/UV/Cl ≈ 

TF/UV/O₃ > TF/UV/APA ≈ TF/UV/PS em termos de eficiência de remoção microbiológica, já 

em menores concentrações. 

Dessa forma, as condições ideais de desinfecção, definidas pelas menores concentrações 
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necessárias para remoção de E. coli e coliformes totais, foram de 1,5 mg L-1 para TF/Cl, 3,0 mg 

L-1 para TF/O₃ e 4,0 mg L-1 para TF/APA e TF/PS. Nas desinfecções combinadas 

UV/desinfectante, as melhores eficiências foram alcançadas com 1,0 mg L-1 para TF/UV/Cl e 

TF/UV/O₃, e 1,5 mg L-1 para TF/UV/APA e TF/UV/PS. 

Estas condições foram definidas com base nas concentrações, tempos de contato e fontes 

de UV utilizados no presente estudo, com o objetivo de esclarecer lacunas existentes na 

literatura sobre a desinfecção de efluentes por diferentes desinfetantes em distintas condições 

operacionais. Futuras investigações devem explorar a variação desses parâmetros para 

aprofundar a compreensão do processo, incluindo o efeito de diferentes tempos de exposição, 

diferentes fontes de UV e combinações desses desinfetantes em sistemas mais complexos, que 

podem influenciar tanto a dose necessária quanto a eficiência da desinfecção. 

 

5.4.1 Remoção de C. perfringens, enterococos, bactérias heterotróficas e P. aeruginosa 

utilizando as concentrações ótimas determinadas para cada método de desinfecção 

 

Nas etapas anteriores, E. coli e coliformes totais foram utilizados como organismos de 

referência devido à sua ampla aplicação como indicadores de contaminação fecal e à conhecida 

resistência frente a diferentes processos de tratamento, razão pela qual são adotados em 

diretrizes internacionais de reúso (EU, 2022; USEPA, 2017). 

No entanto, diversos estudos demonstram que a completa eliminação desses 

indicadores não necessariamente garante a remoção de outros microrganismos mais resistentes, 

os quais podem permanecer no efluente mesmo após a desinfecção (Balachandran et al., 2021; 

Chu et al., 2016; Gomes et al., 2019; Graça et al., 2020; Hogard et al., 2023, 2024; 

Jamalinezhad et al., 2021; Maffettone et al., 2020; Tachikawa; Yamanaka, 2014). Dessa forma, 

a presente etapa torna-se essencial para avaliar o desempenho do sistema TF frente a um 

conjunto mais abrangente de microrganismos, em comparação com E. coli e coliformes totais, 

fornecendo subsídios para aprimoramentos futuros e assegurando a produção de um efluente 

compatível com diferentes categorias de reúso.  

Considerando as concentrações ótimas determinadas para cada desinfetante TF/Cl 

(1,50 mg L-1), TF/O₃ (3,00 mg L-1), TF/APA (4,00 mg L-1), TF/PS (4,00 mg L-1) e seus 

respectivos processos associados UV/desinfectante, TF/UV/Cl (1,00 mg L-1), TF/UV/O₃ (1,00 

mg L-1), TF/UV/APA (1,50 mg L-1) e TF/UV/PS (1,50 mg L-1), estes tratamentos foram então 

avaliados quanto à sua eficiência na remoção de outros microrganismos presentes na 

caracterização do efluente final do sistema TF. Os resultados obtidos são apresentados na 
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Tabela 16. 

 

Tabela 17 - Remoção de diferentes microrganismos obtidos nas condições ótimas de cada método de 

desinfecção. 

Fonte: O autor. 

Nota: log residuais obtidos após TF: Coliformes totais (3,50); Escherichia coli (3,18); Clostridium perfringens 

(3,73); Enterococos (3,39); Pseudomonas aeuruginosa (4,31); Bactérias heterotróficas (5,46). log residual 

obtido para E. coli após: TF/Cl (<LD), TF/APA (<LD), TF/O₃ (<LD), TF/PS (2,35), TF/UV/Cl (<LD), 

TF/UV/APA (<LD), TF/UV/O₃ (<LD), TF/UV/PS (<LD). log residual obtido para coliformes totais após: 

TF/Cl (<LD), TF/APA (<LD), TF/O₃ (<LD), TF/PS (2,44), TF/UV/Cl (<LD), TF/UV/APA (<LD), 

TF/UV/O₃ (<LD), TF/UV/PS (0,15). Tripla Filtração seguida de desinfecção por hipoclorito de sódio; 

TF/APA: Tripla Filtração seguida de desinfecção por ácido peracético; TF/O₃: Tripla Filtração seguida de 

desinfecção por ozônio; TF/PS: Tripla Filtração seguida de desinfecção por persulfato de sódio; TF/UV/Cl: 

Tripla Filtração seguida de desinfecção por hipoclorito de sódio e exposição à radiação UV; TF/UV/APA: 

Tripla Filtração seguida de desinfecção por ácido peracético e exposição à radiação UV; TF/UV/O₃: Tripla 

Filtração seguida de desinfecção por ozônio e exposição à radiação UV; TF/UV/PS: Tripla Filtração 

seguida de desinfecção por persulfato de sódio e exposição à radiação UV. Tempo de exposição UV (10 

minutos). Os resultados microbiológicos foram expressos em log₁₀ da concentração residual, obtidos a partir 

da contagem de unidades formadoras de colônia. Média ± S. 

 

Os resultados demonstram que, embora as condições ideais de desinfecção tenham sido 

suficientes para alcançar a remoção completa de E. coli e coliformes totais, outros 

microrganismos apresentaram maior resistência aos desinfectantes aplicados. Esses resultados 

estão de acordo com estudos anteriores que relatam que organismos indicadores, por si só, 

podem não representar adequadamente a resistência da comunidade microbiana mais ampla em 

efluentes tratados (UE, 2022; USEPA, 2017). 

Para C. perfringens, o tratamento TF/UV/O₃ apresentou remoção superior a 99%. Entre 

os métodos químicos, o TF/Cl apresentou a maior eficiência (95,98%), seguido por TF/O₃ 

(89,54%), TF/PS (19,57%) e TF/APA (9,12%). Já entre os processos fotoquímicos, as maiores 

remoções foram observadas em TF/UV/APA (85,52%), TF/UV/PS (78,28%) e TF/UV/Cl 

(76,68%). Observa-se que a adição do UV aumentou as eficiências de remoção em 76,41%, 

58,71% e 10,19% para os tratamentos TF/UV/APA, TF/UV/PS e TF/UV/ O3, respectivamente, 

evidenciando o efeito sinérgico da ativação fotoquímica, especialmente para desinfectantes de 

menor reatividade direta. 

Tratamento (Concentração) TF/Cl (1.5) TF/APA (4,0) TF/O₃ (3,0) TF/PS (4,0) 

Clostridium perfringens (Log) 0,15 ± 0,02 3,39 ± 0,00 0,39 ± 0,30 3,00 ± 0,03 

Enterococos (Log) 2,43 ± 0,05 3,04 ± 0,06 1,94 ± 0,02 2,91 ± 0,02 

Pseudomonas aeruginosa (Log) 1,71 ± 0,20 3,57 ± 0,05 1,27 ± 0,20 3,43 ± 0,03 

Bactérias heterotróficas (Log) 2,48 ± 0,30 3,53 ± 0,04 2,27 ± 0,20 3,54 ± 0,50 

Tratamento (Concentração) TF/UV/Cl (1,0) TF/UV/APA (1,5) TF/UV/O₃ (1,0) TF/UV/PS (1,5) 

Clostridium perfringens (Log) 0,87 ± 0,01 0,54 ± 0,03 <LD 0,81 ± 0,01 

Enterococos (Log) <LD <LD 0,55 ± 0,05 <LD 

Pseudomonas aeruginosa (Log)  0,77 ± 0,05 0,72 ± 0,07 0,80 ± 0,03 1,97 ± 0,05 

Bactérias heterotróficas (Log) 2,66 ± 0,03 2,49 ± 0,03 2,35 ± 0,01 2,38 ± 0,02 
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Para enterococos, remoções superiores a 99,9% foram alcançadas nos tratamentos 

TF/UV/Cl, TF/UV/APA e TF/UV/PS. Entre os processos exclusivamente químicos, o TF/O₃ 

apresentou o melhor desempenho (42,77%), seguido por TF/Cl (28,32%), TF/PS (14,16%) e 

TF/APA (10,32%). A adição de UV aumentou a eficiência de remoção em 89,38%, 71,39% e 

41,00% para os tratamentos TF/UV/APA, TF/UV/Cl e TF/UV/ O3, respectivamente, além de 

possibilitar o uso de menores concentrações de desinfectante. 

As bactérias heterotróficas e P. aeruginosa foram as mais resistentes entre os 

microrganismos avaliados nas concentrações ótimas dos desinfectantes química e fotoquímica. 

Para P. aeruginosa, os tratamentos químicos TF/O₃ e TF/Cl apresentaram as maiores remoções 

(70,53% e 60,32%, respectivamente), enquanto TF/PS e TF/APA alcançaram 20,42% e 

17,17%. Nos processos fotoquímicos, os tratamentos TF/UV/Cl, TF/UV/APA e TF/UV/O₃ 

promoveram as maiores reduções (<80%), enquanto TF/UV/PS apresentou remoção de 

54,29%. 

Para as bactérias heterotróficas, as remoções variaram de 35% a 58% nos métodos 

químicos e de 51% a 72% nos fotoquímicos, representando um aumento médio de cerca de 33% 

com a adição de UV. Entre os desinfetantes químicos, TF/O₃ e TF/Cl apresentaram as maiores 

eficiências (58,42% e 54,58%, respectivamente), enquanto TF/APA e TF/PS alcançaram 

valores próximos a 35%. Nos processos fotoquímicos, as remoções foram próximas de 50% 

para TF/UV/O₃, TF/UV/PS e TF/UV/Cl, e superiores a 70% para TF/UV/APA. 

De forma geral, a desinfecção química apresentou a seguinte ordem de eficiência na 

remoção dos diferentes microrganismos TF/Cl ≈ TF/O₃ > TF/APA ≈ TF/PS. Para a desinfecção 

fotoquímica, a sequência observada foi TF/UV/Cl ≈ TF/UV/APA ≈ TF/UV/O₃ > TF/UV/PS. A 

aplicação de UV elevou significativamente a eficiência dos tratamentos, possibilitando que um 

número maior de microrganismos atingisse remoções superiores a 99%. Entretanto, mesmo sob 

condições otimizadas para E. coli e coliformes totais, alguns microrganismos apresentaram 

resistência parcial, permanecendo em concentrações residuais com potencial para 

recrescimento durante o armazenamento ou transporte da água. 

Esses resultados estão em concordância com a literatura. Sgroi; Snyder; Roccaro,  

(2021), ao avaliarem a desinfecção de efluentes secundários por ozonização (3,0 mg L-1) e pela 

combinação O₃/UV (1,5 mg L-1), relataram reduções de até 15% maiores para E. coli em 

comparação com enterococos sob tempos de contato mais longos (20–30 min).  Sauter et al.,  

(2021) observaram remoções de C. perfringens (0,5 log), enterococos (1,9 log), P. aeruginosa 

(1,6 log) e E. coli (2,4 log) sob desinfecção por O3 (0,74 mg L-1). 

Baghal Asghari et al.,  (2021) demonstraram que o aumento da concentração de O₃ (11–
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45 mg L-1, 0–16 min) favoreceu a remoção de microrganismos, reduzindo o tempo necessário 

de exposição. Por exemplo, em 45 mg L-1, E. coli alcançou remoção de 6 log em 8 minutos, 

enquanto P. aeruginosa atingiu 4 log nas mesmas condições. Em concentrações menores (11 

mg L-1), as diferenças foram ainda maiores: E. coli atingiu 5 log em 15 minutos, enquanto P. 

aeruginosa alcançou apenas 1,5 log. De forma similar, Iakovides et al.,  (2021), relataram 

remoção de 5,5 log para E. coli em efluentes tratados com O₃ a 1,5 g O₃/mg COD por 10 

minutos, enquanto P. aeruginosa e bactérias heterotróficas apresentaram remoções de 3,5 log 

e 2 log, respectivamente sobre mesmo tempo de contato.  

Em relação ao tratamento com Cl e UV/Cl, Wang et al.,  (2020), relataram que P. 

aeruginosa apresenta remoções próximas a 2 log sob desinfecção com Cl em menor 

concentração (0,5–1 mg L-1). Já enterococos demonstrou maior resistência às mesmas 

condições, sendo efetivamente inativado apenas quando combinada ao UV (≥ 4 mJ/cm²) com 

Cl (≥ 1 mg L-1) por 10 minutos de contato. Hokajärvi et al.,  (2018) observaram que, sob fluxo 

contínuo ao UV com Cl em concentrações de 0,1–0,5 mg L-1, o tratamento UV/Cl promoveu 

remoções de aproximadamente 3,5 log para E. coli, enquanto C. perfringens apresentou 

remoção, de cerca de 2,5 log. 

Em relação aos tratamentos com APA, Zhang et al.,  (2020) demonstraram que o 

processo UV/APA, aplicado a efluentes secundários e terciários, alcançou reduções de 

aproximadamente 6,0 log₁₀ para E. coli e 5,5 log₁₀ para enterococos, utilizando as mesmas 

condições de concentração e tempo de contato. De forma consistente, Bonetta et al.,  (2017) 

compararam a remoção de diferentes microrganismos em diferentes estações do ano, aplicando 

APA em concentrações de 0 a 2 mg L-1, e observaram remoções de cerca de 6 log para E. coli, 

5,5 log para enterococos, e 2 log para C. perfringens, evidenciando diferenças na sensibilidade 

microbiana frente ao desinfetante.  

Em relação à desinfecção por PS e UV/PS, Berruti et al.,  (2021) aplicaram 0,5 mmol L-

1 de PS associado ao UV-C (100–280 nm) em efluente urbano alcançaando remoções de log 3, 

log 2 e log 1,5 de remoção de E. coli, enterococos e P. aeruginosa, respectivamente. Por outro 

lado, não há registros de aplicações de PS ou UV/PS na inativação de microrganismos, como 

C. perfringens, o que representa uma lacuna importante para processos avançados de 

desinfecção voltados ao reúso.  

As diferenças de resistência microbiana observadas entre os tratamentos, podem ser 

associadas as características estruturais e fisiológicas específicas de cada microrganismo. 

Bactérias Gram-negativas, como E. coli e coliformes totais, possuem membranas celulares mais 

permeáveis, o que as torna mais suscetíveis à ação dos desinfectantes (Bernstein et al., 2021; 
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Silva; Campos, 2024). Em contraste, enterococos, por serem Gram-positivas, apresentam uma 

parede celular espessa e rica em peptidoglicano, o que lhes confere maior proteção frente aos 

desinfectantes avaliados (Balachandran et al., 2021; Ding et al., 2023b). 

A maior resistência observada para C. perfringens pode ser associada à sua capacidade 

de formar esporos, estruturas resistentes à ação de desinfectantes como Cl, APA< O3 e PS, 

devido à presença de múltiplas camadas protetoras, menor teor de água e metabolismo reduzido 

(Balachandran et al., 2021; Talukdar et al., 2017). Já P. aeruginosa possuem elevada 

versatilidade metabólica, capacidade de formação de biofilmes e presença de sistemas de 

efluxo, que dificultam a penetração e a ação dos desinfectantes, justificando sua menor 

suscetibilidade aos tratamentos avaliados (Graça et al., 2020; Wang et al., 2023). As bactérias 

heterotróficas constituem uma comunidade diversificada, composta por cepas com distintos 

mecanismos de resistência e adaptação, o que favorece a persistência de populações residuais 

mesmo após a aplicação de tratamentos oxidativos (Costa et al., 2021a). 

Esses resultados reforçam a necessidade de avaliar indicadores microbiológicos 

adicionais a E. coli e coliformes totais, diante da possível persistência de microrganismos como 

enterococos, C. perfringens, P. aeruginosa e bactérias heterotróficas (Ding et al., 2023b; Ersan; 

Dickenson, 2022; Hassaballah et al., 2020). Essa abordagem torna-se especialmente relevante 

em sistemas que não apresentem a mesma eficiência de pré-remoção microbiológica observada 

no sistema TF, mas que sejam destinados à produção de efluentes voltados ao reúso.  

 

5.5 AVALIAÇÃO DA FORMAÇÃO DE SPDs APÓS DESINFECÇÃO DO EFLUENTE 

PROVENIENTE DE REATOR ANAERÓBIO COM PÓS-TRATAMENTO POR TF 

 

Para a avaliação da formação de SPDs nos tratamentos aplicados, foram construídas curvas 

de calibração na faixa de 0,5 a 5,0 ng/mL, permitindo a quantificação dos THMs clorofórmio 

(TCM), diclorobromometano (DCBM), dibromoclorometano (DBCM) e bromofórmio (TBM). 

Todas as curvas apresentaram coeficientes de correlação (R²) superiores a 0,99, indicando boa 

linearidade na faixa de concentração avaliada (APÊNDICE A). 

A formação de SPDs foi avaliada após a desinfecção do efluente proveniente da TF, 

utilizando todos os desinfectantes investigados (TF/Cl, TF/APA, TF/O₃, TF/PS, TF/UV/Cl, 

TF/UV/APA, TF/UV/O₃ e TF/UV/PS), nas concentrações de 0,5 a 4,0 mg L-1. Nos tratamentos 

que incluíram UV, foi adotado tempo de exposição de 10 minutos. A avaliação teve como 

objetivo investigar o comportamento do efluente desinfectado quanto à possível formação de 

SPDs (THM) BDCM, TBM, TCM e DBCM. 
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Conforme apresentado na Figura A2 do APÊNDICE A, na avaliação da formação de THMs 

após os diferentes desinfectantes, o TCM foi o único THM detectado, enquanto os demais 

compostos, BDCM, DBCM e TBM, não foram formados (<LD). A ausência desses compostos 

pode estar associada às características físico-químicas do efluente, uma vez que estudos 

indicam que sua formação é favorecida pela presença de brometo (Ragazzo et al., 2020; Wang 

et al., 2023). Adicionalmente, (Hua et al., 2021) relataram que a presença de amônia e brometo 

intensifica a formação desses SPDs.  

No presente estudo, a concentração de nitrogênio amoniacal após a TF foi de apenas 0,01 

mg L-1, reforçando a menor propensão à formação desses compostos. Embora a remoção de 

brometo não tenha sido avaliada, estudos evidenciam de que o carvão ativado granular utilizado 

na TF pode promover reduções de até 90% das espécies de bromo por sistemas de filtração 

(Zhang et al., 2015). 

A variável TCM apresentou distribuição normal (Shapiro–Wilk, p > 0,05), porém 

heterogeneidade de variâncias entre os tratamentos (Levene, p < 0,05), indicando distribuição 

normal dentro de cada grupo, mas com variâncias entre os desinfectantes (APÊNDICE E).  

Diante desse resultado, aplicou-se o teste de Kruskal–Wallis, que evidenciou diferenças 

estatisticamente significativas entre os tratamentos (p = 0,2580), confirmando a influência dos 

desinfectantes na formação de TCM. As principais diferenças ocorreram na comparação entre 

as desinfecções com e sem aplicação de UV. Dentro de cada grupo, os maiores contrastes 

ocorreram em TF/Cl e TF/UV/Cl.  

A figura 23 apresenta os resultados de formação de TCM após desinfecção utilizando 

diferentes desinfectantes em diferentes concentrações. 

 

Figura 23 - Formação de SPDs para os diferentes desinfectantes. 
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Figura 23 - Formação de SPDs para os diferentes desinfectantes. 

 
Fonte: O autor. 

Nota: TCM: Triclorometano; A: TF/Cl: Tripla Filtração seguida de desinfecção por hipoclorito de sódio; TF/APA: 

Tripla Filtração seguida de desinfecção por ácido peracético; TF/O₃: Tripla Filtração seguida de desinfecção 

por ozônio; TF/PS: Tripla Filtração seguida de desinfecção por persulfato de sódio; B: TF/UV/Cl: Tripla 

Filtração seguida de desinfecção por hipoclorito de sódio e exposição à radiação UV; TF/UV/APA: Tripla 

Filtração seguida de desinfecção por ácido peracético e exposição à radiação UV; TF/UV/O₃: Tripla Filtração 

seguida de desinfecção por ozônio e exposição à radiação UV; TF/UV/PS: Tripla Filtração seguida de 

desinfecção por persulfato de sódio e exposição à radiação UV. Tempo de exposição ao UV (10 minutos). 

Médias ± S. 

 

 

O tratamento TF/Cl apresentou as maiores concentrações de TCM entre todos os métodos 

avaliados, mantendo valores relativamente estáveis nas menores concentrações e exibindo 

aumento progressivo com a elevação da concentração de Cl. Na faixa de 0,5 a 1,5 mg L-1, 

próxima à considerada ideal para a desinfecção por TF/Cl, a formação de TCM variou entre 

6,90 e 7,19 µg L-1. Para essa mesma faixa, a desinfecção por TF/UV/Cl apresentou valores 

reduzidos e estáveis de TCM, em torno de 0,07 µg L-1, correspondendo a uma redução média 

de aproximadamente 99% em relação ao TF/Cl. Essa redução foi mantida mesmo em 

concentrações mais elevadas, como 4,0 mg L-1, nas quais o TF/Cl atingiu 11,24 µg L-1, enquanto 

o TF/UV/Cl apresentou apenas 0,11 µg L-1. 

 Esse comportamento pode ser atribuído à elevada reatividade do Cl com a matéria 

orgânica residual, favorecendo a formação de compostos organoclorados como TCM. Sendo 

asism, a formação observada após o tratamento TF/Cl está associada à presença de matéria 

orgânica dissolvida não removida por TF, bem como a precursores como ácidos húmicos, 

compostos fenólicos e aminoácidos (Wang et al., 2022). 

Mesmo na presença de UV, a formação de TCM persiste, pois, embora o UV ative o Cl 

e gere radicais mais reativos, também produz intermediários oxidados que permanecem 

suscetíveis à halogenação. Além disso, o pH entre 7,0 e 7,6 favorece o equilíbrio entre o ácido 

hipocloroso/íon hipoclorito (HOCl/OCl⁻), permitindo que reações de cloração seletiva ocorram 
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mesmo em concentrações menores e se intensifiquem em concentrações mais elevadas 

(Bernstein et al., 2021; Hassaballah et al., 2020; Ragazzo et al., 2020; Wang et al., 2023). 

Os resultados obtidos são consistentes com a literatura, que indica que a aplicação de 

concentrações de cloro entre 1 e 5 mg L-1 em efluentes urbanos pode gerar até 11 µg L-1 de 

TCM, ainda dentro dos limites regulatórios estabelecidos por diferentes diretrizes de reúso 

(Liao et al., 2024). Cerreta et al.,  (2020), observaram que a combinação UV/Cl em efluente 

urbano reduziu a formação de TCM para valores inferiores a 1 µg L-1 após 30 minutos de 

tratamento, em comparação com 2,3 µg L-1 obtidos com cloração isolada. 

O tratamento TF/APA apresentou um pico de formação de TCM na concentração de 4,0 

mg L-1, atingindo 4,97 µg L-1, valor aproximadamente 55% inferior ao observado para o 

tratamento TF/Cl. Em concentrações mais reduzidas, a formação de TCM manteve-se entre 1 e 

3 µg L-1, com tendência de aumento proporcional à concentração aplicada. No tratamento 

TF/UV/APA, observou-se redução média de aproximadamente 99% na formação de TCM, 

comportamento semelhante ao verificado para os tratamentos TF/UV/Cl. Nessa condição, os 

valores de TCM permaneceram entre 0,02 e 0,05 µg L-1, com máximo de 0,05 µg L-1 na 

concentração de 4,0 mg L-1 de APA e mínimo de 0,02 µg L-1 na faixa de 0,5 a 1,5 mg L-1, 

próxima à considerada ideal para a desinfecção (~1,5 mg L-1). 

A formação de SPDs no tratamento TF/APA pode estar associada a mecanismos 

indiretos de oxidação e às características do meio reacional. Durante a desinfecção, o APA 

promove a degradação parcial da matéria orgânica do efluente; entretanto, essa oxidação 

incompleta pode resultar na formação de intermediários orgânicos oxidados, com maior 

reatividade e potencial como precursores de SPDs. Em pH < 7,0, essa oxidação parcial da 

matéria orgânica é favorecida, o que pode intensificar a ocorrência de reações secundárias e 

contribuir para a formação de SPDs, como o TCM (Ding et al., 2023b; Farinelli et al., 2022). 

Em um estudo envolvendo 15 estações de tratamento de esgoto, Albolafio et al.,  (2022), 

avaliaram a formação de SPDs após diferentes desinfectantes (Cl, UV/Cl, APA e UV/APA). 

Os autores observaram que as desinfecções que utilizaram Cl ou UV/Cl apresentaram 

correlação positiva significativa na formação de TCM. Em contraste, nas mesmas ETEs, a 

aplicação de APA ou UV/APA resultou em valores <LD de TCM nos efluentes tratados, 

indicando menor propensão à formação desse SPDs. De forma complementar, Mondal; 

Mackey; Hofmann,  (2024), em ensaios laboratoriais com concentrações de 1 a 5 mg L-1 de 

APA, observaram que a aplicação de 5 mg L-1 promoveu redução de até 40% no potencial de 

formação de SPDs halogenados como o TCM, com efeito pronunciado em pH entre 7,8 e 8,2. 

Esses resultados sugerem que a aplicação de APA em condições de pH semelhantes às do 
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sistema TF pode contribuir para a redução da formação de TCM. 

O tratamento TF/O₃ apresentou a menor formação de TCM entre todos os desinfectantes 

avaliados, com valores médios 72% menores que TF/Cl, 46% menores que TF/APA e 34% 

menores que TF/PS. Na concentração de 3,0 mg L-1, na qual se alcança a remoção completa de 

E. coli e coliformes totais, a formação de TCM foi inferior à observada em todos os demais 

tratamentos (1,17 µg L-1). O tratamento TF/UV/O₃, reduziu a formação de TCM em 98% em 

comparação com TF/O3, destacando-se pela consistência e estabilidade, mantendo valores em 

torno de 0,02 µg L-1 em toda a faixa de concentrações avaliadas (0,5–4,0 mg L-1). 

A menor formação de TCM no TF/O₃ está associada à oxidação de compostos 

aromáticos, que gera intermediários competindo com radicais hidroxila, favorecendo a 

degradação do TCM e reduzindo suas concentrações (Graça et al., 2020; Hogard et al., 2024). 

Em TF/UV/O₃, a ativação do O3 por UV aumenta a reatividade e a mineralização da matéria 

orgânica, diminuindo a formação de intermediários estáveis e, consequentemente, do TCM.  

Na literatura, a formação de TCM de aproximadamente 3,2 µg L-1 foi relatada em 

efluentes domésticos desinfetados com 3,0 mg L-1 de O₃ (Verdugo et al., 2020), enquanto 

valores entre 5 e 10 µg L-1 de TCM têm sido observados para concentrações de O₃ variando de 

1 a 9 mg L-1 em efluentes urbanos (Sgroi; Snyder; Roccaro, 2021). 

O sistema TF/PS apresentou formação intermediária de TCM, com valores médios 

aproximadamente 48% inferiores aos observados em TF/Cl, porém 85% e 22% superiores aos 

verificados nos tratamentos TF/O₃ e TF/APA, respectivamente, na faixa de concentrações de 

0,5 a 4,0 mg L-1. Na condição considerada ideal de desinfecção (4,0 mg L-1), a formação de 

TCM no tratamento TF/PS foi de 3,70 µg L-1. Em contraste, no tratamento TF/UV/PS, na 

mesma concentração, a formação de TCM foi de apenas 0,04 µg L-1, representando uma 

redução de aproximadamente 98% em relação ao TF/PS. Na faixa de 0,5 a 1,5 mg L-1, 

considerada ideal para desinfecção, o tratamento TF/UV/PS manteve a formação de TCM em 

torno de 0,03 µg L-1. 

A menor formação de TCM no tratamento TF/UV/PS, em comparação com TF/PS, 

deve-se à ativação do PS pelo UV, gerando radicais sulfato (SO₄•⁻) e hidroxila (HO•). Esses 

radicais reagem rapidamente com a matéria orgânica, degradando precursores halogenáveis 

antes que se transformem em SPDs como TCM (Fang; Sakai, 2022). Em contraste, no sistema 

com PS não ativado, não há a geração destes radicais permite que precursores reativos, como 

ácidos húmicos, aminoácidos e fenóis, permaneçam no meio, aumentando a formação de TCM 

conforme a concentração de PS aumenta (Chu et al., 2016).  

Chu et al.,  (2016) demonstraram que a ação do UV em UV/PS reduziu a formação de 
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TCM em até 60% e outros SPDs em 40–70% em relação ao PS não ativado. Estudos adicionais 

indicam que o UV/PS mantém concentrações de TCM menores que 0,05 µg L-1 para 

concentrações de 0,5 a 4 mg L-1, evidenciando sua eficácia na limitação de SPDs (Ji et al., 

2020). 

De modo geral, os resultados indicam reduções ≥ 98% na formação de TCM em todos 

os tratamentos de desinfecção que utilizaram UV, atribuídas à intensificação da degradação 

dos precursores orgânicos. Além disso, a ausência dos demais SPDs avaliados sugere reduzida 

disponibilidade de outros precursores, como compostos bromados, no efluente (Ersan; 

Dickenson, 2022; Hogard et al., 2023; Sgroi; Snyder; Roccaro, 2021). 

Nesse contexto, a aplicação da desinfecção resultou na seguinte tendência de formação 

de TCM para os tratamentos TF/Cl > TF/PS > TF/APA > TF/O₃, sendo o TF/O₃ responsável 

pelas menores formações de TCM. Para os tratamentos com UV, a tendência observada foi 

TF/UV/Cl > TF/UV /PS > TF/UV /APA ≈ TF/UV /O₃, destacando-se as desinfecções por 

TF/UV/APA e TF/UV/O₃ com as menores formações de TCM, mesmo em concentrações mais 

elevadas de desinfetante. 

Nas condições consideradas ótimas para a remoção de E. coli e coliformes totais, cada 

desinfetante apresentou distintas concentrações de formação de TCM. Entre os tratamentos 

sem aplicação de UV, observaram-se concentrações de 7,19 µg L-1 em TF/Cl (1,5 mg L-1), 

3,70 µg L-1 em TF/PS (4,0 mg L-1), 4,97 µg L-1 em TF/APA (4,0 mg L-1) e 1,71 µg L-1 em 

TF/O₃ (3,0 mg L-1). Por sua vez, os tratamentos com UV apresentaram formações 

significativamente menores de TCM, com valores de 0,06 µg L-1 em TF/UV/Cl (1,0 mg L-1), 

0,03 µg L-1 em TF/UV/PS (1,5 mg L-1) e 0,02 µg L-1 em TF/UV/APA e TF/UV/O₃, ambos na 

concentração de 1,0–1,5 mg L-1. 

 

5.6 AVALIAÇÃO DA FITOXICIDADE DO EFLUENTE APÓS DESINFECÇÃO 

 

Os estudos de toxicidade foram realizados utilizando as condições ótimas de cada 

tratamento para a remoção de microrganismos TF/Cl (1,50 mg L-1), TF/O₃ (3,00 mg L-1), 

TF/APA (4,00 mg L-1), TF/PS (4,00 mg L-1) TF/UV/Cl (1,00 mg L-1), TF/UV/O₃ (1,00 mg L-

1), TF/UV/APA (1,50 mg L-1) e TF/UV/PS (1,50 mg L-1). A avaliação foi conduzida por meio 

de estudos de fitotoxicidade através da avaliação dos índices de germinação (IG) e crescimento 

radicular (ICR) de Lactuca sativa, permitindo analisar os efeitos potencialmente tóxicos 

residuais dos tratamentos e contribuindo para a avaliação da segurança do efluente para reúso. 

Os resultados obtidos são mostrados na Figura 24. 
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Figura 24 - Efeito fitotóxico em Lactuca sativa após desinfecção utilizando diferentes métodos. 

 
Fonte: O autor. 

Nota: IG: Indice de germinação; ICR: Indice de crescimento de raiz; Controle: água destilada; TF/Cl: Tripla 

Filtração seguida de desinfecção por hipoclorito de sódio; TF/APA: Tripla Filtração seguida de desinfecção 

por ácido peracético; TF/O₃: Tripla Filtração seguida de desinfecção por ozônio; TF/PS: Tripla Filtração 

seguida de desinfecção por persulfato de sódio; TF/UV/Cl: Tripla Filtração seguida de desinfecção por 

hipoclorito de sódio e exposição à radiação UV; TF/UV/APA: Tripla Filtração seguida de desinfecção por 

ácido peracético e exposição à radiação UV; TF/UV/O₃: Tripla Filtração seguida de desinfecção por ozônio 

e exposição à radiação UV; TF/UV/PS: Tripla Filtração seguida de desinfecção por persulfato de sódio e 

exposição à radiação UV. Tempo de exposição ao UV (10 minutos). (Médias ± S barras em vermelho). 

 

 

A análise estatística pelo teste de Kruskal–Wallis indicou diferenças significativas entre os 

tratamentos para o IG (p < 0,05) (APÊNDICE F), sendo que os tratamentos que incluíram UV 

apresentaram maiores contrastes em relação aos tratamentos sem UV. De modo geral, a 

aplicação de UV resultou em aumento do IG final. Os tratamentos com Cl apresentaram os 

maiores valores de IG tanto em TF/Cl quanto em TF/UV/Cl. A adição de UV em TF/UV/Cl 

promoveu um aumento de 17% no IG em relação ao TF/Cl, ao mesmo tempo em que resultou 

em uma redução de 16% quando comparado ao controle. 

Para o tratamento TF/UV/APA, observou-se um aumento de aproximadamente 10% no IG 

com a adição de UV, acompanhado de uma redução de 24% em relação ao controle. No caso 

do O3, a comparação entre TF/O₃ e TF/UV/O₃ indicou um aumento de 20% no IG para o 

tratamento com UV, permanecendo, cerca de 20% inferior ao controle. Já nos tratamentos 

TF/PS e TF/UV/PS, a adição de UV resultou em um aumento de aproximadamente 2% no IG, 

mantendo valores cerca de 26% inferiores aos do controle. 
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Para o ICR, a ANOVA não indicou diferenças significativas entre os tratamentos (p > 

0,05), com valores próximos a 0,6 independente da adição ou não de UV. Esse padrão sugere 

que a variação entre os tratamentos ocorreu principalmente na quantidade de sementes 

germinadas, enquanto o crescimento radicular das sementes que germinaram permaneceu 

uniforme, indicando efeito tóxico parcial do efluente. 

Os resultados indicam que a o tratamento do efluente por TF seguida da desinfecção com 

ou sem UV, resultaram em valores de IG > 58% e ICR > 0,52. Valores de IG maiores que 80% 

indicam ausência de efeitos fitotóxicos significativos, enquanto valores entre 50% e 80% 

refletem reduzida toxicidade e potencial para reúso seguro, considerando outros parâmetros 

microbiológicos e físico-químicos (Bazai; Achakzai, 2006). 

Embora o aumento da concentração do desinfetante possa intensificar a toxicidade final do 

efluente, tempos de contato mais longos, quando associados a concentrações controladas, 

tendem a diminuir esses efeitos. Nesse contexto, o uso de Cl (≈ 4 mg L-1) e de APA (1–4 mg L-

1) tem sido associado à redução da toxicidade de efluentes destinados ao reúso na irrigação de 

culturas agrícolas (Dias et al., 2023).  De forma semelhante, embora o O3 possa gerar resíduos 

oxidativos, sua aplicação em concentrações controladas (≤ 4 mg L-1) não compromete o 

crescimento de plantas agrícolas (Banach et al., 2020; Nikaido et al., 2010; Zheng; Liu; Song, 

2020). 

Outros estudos ainda sugerem que o aumento na toxicidade do efluente após a desinfecção, 

pode estar relacionada a formação de SPDs como TCM (Chen et al., 2025; Luo et al., 2020; 

Ranjan; Mandal; Mandal, 2019). No entanto, os resultados deste estudo indicam que a menor 

concentração de TCM (>12 µg L-1 em todos os casos), garantiu que os efeitos fitotóxicos sobre 

Lactuca sativa permanecessem mínimos. Além disso, a associação UV/desinfectante mostrou-

se eficaz em conciliar eficiência microbiológica com redução da formação de SPDs e da 

toxicidade residual, aspectos fundamentais para a produção de efluentes seguros e adequados 

ao reúso agrícola. 

 

5.7 AVALIAÇÃO DO CUSTO FINAL DO EFLEUNTE APÓS OTIMIZAÇÃO DA ETAPA 

DE DESINFECÇÃO  

 

Após a desinfecção utilizando as condições ótimas de cada tratamento, TF/Cl (1,50 mg L-

1), TF/O₃ (3,00 mg L-1), TF/APA (4,00 mg L-1), TF/PS (4,00 mg L-1) e seus respectivos 

processos fotoquímicos TF/UV/Cl (1,00 mg L-1), TF/UV/O₃ (1,00 mg L-1), TF/UV/APA (1,50 

mg L-1) e TF/UV/PS (1,50 mg L-1), foi calculado o custo específico, considerando tanto os 
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gastos com reagentes químicos quanto o consumo energético nos processos envolvendo ozônio 

e UV. Os cálculos foram realizados considerando o preço do tratamento (R$/m³) com 100mg 

L-1 de FeCl₃, somando os custos dos reagentes e da energia elétrica para as diferentes 

desinfeecções. A Figura 25 apresenta os custos estimados para cada tratamento avaliado. 

 

Figura 25 - Custo específico (R$) por m3 de efluente tratado após a etapa de desinfecção. 

 
Fonte: O autor. 

Nota: Dosagem de FeCl3: 100 mg L-1; TF/Cl: Tripla Filtração seguida de desinfecção por hipoclorito de sódio; 

TF/APA: Tripla Filtração seguida de desinfecção por ácido peracético; TF/O₃: Tripla Filtração seguida de 

desinfecção por ozônio; TF/PS: Tripla Filtração seguida de desinfecção por persulfato de sódio; TF/UV/Cl: 

Tripla Filtração seguida de desinfecção por hipoclorito de sódio e exposição à radiação UV; TF/UV/APA: 

Tripla Filtração seguida de desinfecção por ácido peracético e exposição à radiação UV; TF/UV/O₃: Tripla 

Filtração seguida de desinfecção por ozônio e exposição à radiação UV; TF/UV/PS: Tripla Filtração seguida 

de desinfecção por persulfato de sódio e exposição à radiação UV. Tempo de exposição ao UV (10 minutos). 

 

 

Em média, a adição da etapa de desinfecção aumentou o custo específico em 

aproximadamente 0,50 R$/m³ de efluente tratado, o que representa cerca de 33% do valor do 

efluente tratado apenas por coagulação e TF. Entre todos os tratamentos avaliados, o PS 

apresentou o menor custo, tanto em processos convencionais quanto com ativação UV, com 

valores próximos a 0,4 R$/m³ inferiores aos demais tratamentos. A adição de UV em qualquer 

tratamento aumentou aproximadamente 0,20 R$/m³, indicando que, embora promova 

benefícios importantes como redução da formação de SPDs e menor toxicidade residual, a 

implementação desses processos exige um pequeno acréscimo econômico que deve ser 

ponderado em análises de custo-benefício. 

É importante destacar que a escolha de um método de tratamento para obtenção de águas 

de reúso deve buscar um equilíbrio entre custo e qualidade do efluente. Os valores obtidos neste 

estudo para a etapa de desinfecção, variando entre ~0,31 e 0,81 R$/m³, mostram-se 

competitivos frente a relatos da literatura. Por exemplo, em um estudo de reúso na indústria 
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metal-mecânica, o custo da oxidação por O3 foi estimado em aproximadamente 1,15–

1,20 R$/m³ (Junior; Pawlowsky, 2007). A ativação de PS por UV-C (0,5 mmol L-1) para o 

tratamento de efluente urbano real proveniente de estação de lodo ativado apresentou custo 

operacional estimado em ~1,65 R$/m³ (Berruti et al., 2021). Em um sistema de ativação 

foto-térmica de PS, o custo total foi estimado em ~R$ 5,00–6,00/m³ para efluente industrial em 

escala real (El-monem et al., 2024). Por sua vez, no tratamento de efluentes industriais com Cl, 

são reportados custos de R$0,50 – 2,30/m³ (Mazuki et al., 2020). 

De modo geral, a etapa de desinfecção implicou um aumento moderado de custo (≈ 0,50 

R$/m³), porém compatível com os ganhos em qualidade do efluente, como maior segurança 

microbiológica e menor formação de SPDs, adequando o efluente para diferentes tipos de reúso. 

 

5.8 COMPARAÇÃO DA QUALIDADE DO EFLUENTE GERADO PARA CADA 

DESINFECTANTE, COM AS DIRETRIZES GLOBAIS DE REÚSO DE ÁGUA 

 

Os resultados obtidos nas condições ótimas de cada tratamento (TF/Cl 1,5 mg L-1, TF/APA 

4,0 mg L-1, TF/O₃ 3,0 mg L-1, TF/PS 4,0 mg L-1, TF/UV/Cl 1,0 mg L-1, TF/UV/APA 1,5 mg L-

1, TF/UV/O₃ 1,0 mg L-1 e TF/UV/PS 3,0 mg L-1) foram comparados com os principais 

documentos regulatórios sobre reúso de água em cada continente (Tabela 17). Na américa do 

sul foram escolhidas as regulamentações brasileiras para comparação. Além das normas 

nacionais neste caso, considerou-se também a regulamentação estadual do Paraná. 

Tabela 18 - Classificação de reúso dos efluentes obtidos com diferentes desinfetantes. 

(continua) 

Possibilidade de reúso e parâmetros de classificação 
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Europa - UE 

Culturas consumidas cruas com contato direto com o solo [pH (6-8), Turbidez 

(≤5 UNT), Escherichia coli (≤1 log), Clostridium perfringens (≤ 4log redução) e 

Ovos de helmintos (≤1ovos L-1)] 
✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ 

Culturas consumidas cruas sem contato direto/para processamento [pH (6-8), 

Escherichia coli (≤2log) e Ovos de helmintos (≤1 ovos L-1)] 
✔ ✔ ✔ X ✔ ✔ ✔ ✔ 

Culturas cruas de baixo risco destinadas ao processamento [pH (6-8), 

Escherichia coli (≤3log) e Ovos de helmintos (≤1 ovos L-1)] 
✔ ✔ ✔ X ✔ ✔ ✔ ✔ 

Culturas para fins industriais/energéticos/sementes e culturas destinadas ao 

processamento [pH (6-8), Escherichia coli (≤4log) e Ovos de helmintos (≤1 ovos 

L-1)] 
✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ 

Culturas consumidas cruas sem contato direto e culturas de baixo risco 

destinadas ao processamento; Culturas para fins 

industriais/energéticos/sementes [pH (6-8)] 
✔ ✔ ✔ X ✔ ✔ ✔ ✔ 

América do Norte - USEPA 
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Tabela 17 - Classificação de reúso dos efluentes obtidos com diferentes desinfetantes. 

(conclusão) 

Urbano; Reservatórios / armazenamento [pH (6–9), DBO (≤10 mg L-1), Turbidez 

(≤2 UNT), coliformes totais (≤ 2,3log) e Escherichia coli (ND)] 
✔ ✔ ✔ X ✔ ✔ ✔ ✔ 

Agrícola [pH (6–9), DBO (≤10 mg L-1), turbidez (< 2UNT), SST (≤30 mg L-1) e 

Escherichia coli (ND)] 
✔ ✔ ✔ X ✔ ✔ ✔ ✔ 

Industrial [pH (6–9), DBO ≤30 mg L-1, SST ≤ 30 mg L-1 e coliformes totais (≤ 

2,3log)] 
✔ ✔ ✔ X ✔ ✔ ✔ ✔ 

Potável indireto [Turbidez (≤2 UNT), coliformes totais (ND) e TCM (≤80 µg L-1)] ✔ ✔ ✔ X ✔ ✔ ✔ ✔ 

Ásia - GB/T18920-2002 e GB/T 19923-2005 

Descarga de vasos sanitários; Lavagem de veículos [pH (6,0-9,0), Turbidez (≤5 

UNT) e coliformes totais (≤3log)] 
✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ 

Varrição L-1avagem de ruas, combate a incêndio; Jardinagem municipal [pH 

(6,0-9,0), Turbidez (≤10 UNT) e coliformes totais (≤3log)] 
✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ 

Construção civil [pH (6,0-9,0), Turbidez (≤20 UNT) e coliformes totais (≤3log)] ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ 

Água de resfriamento de passagem única; Água de lavagem [pH (6,5-9,0) e 

coliformes totais (≤3log)] 
✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ 

Água suplementar em sistema aberto de resfriamento em circulação; Água de 

alimentação de caldeira; Água para processos e produtos [pH (6,5-8,5), Turbidez 

(≤5 UNT), DQO (≤60 mg L-1) e coliformes totais (≤3log)] 
✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ 

Oceania - NWQMS 2006, 2009 

Águas pluviais [Turbidez (≤25 UNT) e Escherichia coli (≤1log)] ✔ ✔ ✔ X ✔ ✔ ✔ ✔ 

África - SANS 241: 2015 

Potável [Turbidez (≤1 UNT), Escherichia coli (ND), coliformes totais (ND), 

Clostridium perfringens (ND) e TCM (≤200 µg L-1)] 
X X X X X X ✔ X 

América do Sul - NBR 16.783/2019, CONAMA 503/2021, CER/PR Nº122 

NBR 16.783/2019- Alimentos consumidos crus e cuja parte comestível tenha 

contato com o solo [Escherichia coli (≤3log)] 
✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ 

NBR 16.783/2019 - Outras culturas e pastagens [Escherichia coli (≤4log)] ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ ✔ 

NBR 16.783/2019 - Usos em Edificações [pH (6,0-9,0), Turbidez (≤5 UNT), DQO 

(≤30 mg L-1) e Escherichia coli (ND)] 
✔ ✔ ✔ X ✔ ✔ ✔ ✔ 

CER/PR Nº122 - Classe A - Reúso Irrestrito Não Potável [pH (6,0 – 9,0), 

coliformes termotolerantes ou Escherichia coli (2,3log); Ovos viáveis de helmintos 

(< 1 ovos L-1)] 
✔ ✔ ✔ X ✔ ✔ ✔ ✔ 

CER/PR Nº122 - Classe B - Reúso Restrito Não Potável [pH (6,0 – 9,0), 

coliformes termotolerantes ou Escherichia coli (3,0log); Ovos viáveis de helmintos 

(< 1 ovos L-1)] 
✔ ✔ ✔ X ✔ ✔ ✔ ✔ 

Fonte: O Autor 

Nota: NWQMS,: National Water Quality Management Strategy (Australia, 2006, 2009); EU: Europe Union (EU, 

2022); USEPA: United States Environmental Protection Agency  (USEPA, 2017); GB/T 18920-2002: Reuse 

of Urban Recycling Water – Water Quality Standard for Urban Miscellaneous Water Consumption (CHINA, 

2014); GB/T 19923-2005: Water Reuse – Reclaimed Water Quality for Industrial Use (CHINA, 2014); 

CONAMA 503/2021: Resolução do Conselho Nacional do Meio Ambiente  que estabelece diretrizes e 

padrões de qualidade para reúso direto não potável (BRASIL, 2021); NBR 16.783/2019: Norma Brasileira 

ABNT NBR 16783:2019 – Uso de fontes alternativas de água não potável em edificações (Brasil, 2019); 

CERH N°122: CONSELHO ESTADUAL DE RECURSOS HÍDRICOS – CERH/PR: RESOLUÇÃO CERH 

N°122, DE 19 DE JUNHO DE 2023, que estabelece diretrizes e critérios gerais para reúso de água no Estado 

do Paraná (CERH, 2013); SANS 241:2015: South African National Standard 241:2015 – Drinking Water 

Specification  (Swartz et al., 2022). ✔:indica que o tratamento se enquadra na respectiva classe de reúso, por 

atender a todos os parâmetros de classificação; X: indica que o tratamento não se enquadra na classe de reúso, 

por não atender a um ou mais parâmetros; As classes de reúso que apresentam valores idênticos para os 

parâmetros de classificação foram agrupadas e separadas por ponto e vírgula (;). 

 

Para o reúso urbano, as desinfecções baseadas em TF/Cl, TF/APA e TF/PS destacam-

se pela menor complexidade operacional, menor consumo energético e maior acessibilidade de 



148 
 

 

insumos, sendo adequados para aplicações como descarga de vasos sanitários, lavagem de ruas, 

combate a incêndio e jardinagem municipal. Em situações que reúso que apresentem um contato 

maior com o ser humano, como lavagem de veículos e construção civil, edificações e manejo 

de águas pluviais, recomendam-se os tratamentos TF/O₃, TF/UV/Cl, TF/UV/APA, TF/UV/PS 

e TF/UV/O₃, especialmente pelo maior controle na formação de SPDs e controle 

microbiológico. 

No reúso agrícola, os tratamentos TF/Cl, TF/APA e TF/PS apresentam relação custo-

benefício favorável para irrigação, especialmente em reúsos menos restritivos, como culturas 

de menor risco, culturas destinadas a fins industriais, energéticos ou à produção de sementes. 

Essas desinfecções destacam-se ainda pela simplicidade operacional, menor demanda 

tecnológica e facilidade de implementação em áreas rurais ou regiões com infraestrutura e 

recursos limitados. Para cultivos mais sensíveis, incluindo culturas consumidas cruas com ou 

sem contato direto com o solo, os tratamentos UV/Desinfectante UV (TF/UV/Cl, TF/UV/APA, 

TF/UV/PS e TF/UV/O₃) mostram-se mais adequados, por reduzirem significativamente os 

riscos microbiológicos e a toxicidade residual do efluente. 

Em relação ao reúso industrial, as desinfecções por TF/Cl, TF/APA e TF/PS configuram 

alternativas tecnicamente viáveis e economicamente atrativas para aplicações menos exigentes, 

como água de resfriamento, lavagem e determinados processos industriais. Em contrapartida, a 

desinfecção por TF/UV/O3 é mais indicado para usos industriais de maior sensibilidade, como 

água de alimentação de caldeiras e água para processos e produtos, nos quais a qualidade do 

efluente é prioritária, mesmo com maior demanda energética. 

Para o reúso ambiental, voltado a reservatórios, armazenamento e manejo de águas 

pluviais, os tratamentos TF/Cl, TF/APA e TF/O₃ apresentaram desempenho satisfatório aliado 

à menor complexidade operacional. A adição de UV é recomendada quando se busca maior 

controle microbiológico e redução de riscos ecotoxicológicos, especialmente em cenários com 

maior restrição ambiental, como áreas de proteção de mananciais, corpos hídricos com reduzida 

capacidade de autodepuração, reservatórios destinados a usos múltiplos, regiões 

ambientalmente sensíveis ou sujeitas a enquadramentos mais rigorosos de qualidade da água, 

bem como em áreas próximas a zonas urbanas ou de recreação. 

Por fim, no reúso potável indireto, os tratamentos que combinam elevada eficiência 

microbiológica e maior controle da formação de SPDs, como TF/Cl, TF/APA, TF/O₃, 

TF/UV/Cl, TF/UV/APA, TF/UV/O₃ e TF/UV/PS, mostram-se mais adequados, desde que 

integrados ao de monitoramento contínuo e múltiplas barreiras de tratamento, garantindo maior 

segurança sanitária e confiabilidade do efluente tratado. 
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Do ponto de vista da avaliação por continente, os efluentes provenientes das 

desinfecções por TF/Cl, TF/APA, TF/O₃, TF/UV/Cl, TF/UV/APA e TF/UV/O₃ se enquadram 

nas classificações de reúso da Europa, América do Norte, Ásia, Oceania e América do Sul. 

Em contraste, o efluente de TF/PS não foi classificado nessas regiões, devido ao maior residual 

microbiológico observado após o tratamento. Na África, TF/UV/O3 atendeu aos critérios de 

reúso, em função da eliminação completa de C. perfringens após a etapa de desinfecção. 

No Brasil, todos os efluentes analisados podem ser classificados para reúso agrícola 

conforme a Resolução CONAMA nº 503/2021. Para usos em edificações, segundo a ABNT 

NBR 16.783/2019, apenas o sistema TF/PS não atendeu a todas as especificações exigidas. Em 

nível estadual, o Paraná adota a CER/PR nº 122, que estabelece as classes A e B de reúso 

agrícola. Nesse contexto estadual, somente o efluente de TF/PS não atende a todos os 

parâmetros para essas duas categorias, devido ao seu residual de E. coli. 

De forma geral, os tratamentos avaliados apresentaram potencial distinto de aplicação 

conforme o tipo de reúso, variando principalmente em função da complexidade operacional, do 

consumo energético, do custo associado e da disponibilidade dos insumos químicos e 

tecnológicos. 

O reúso de efluentes tratados constitui uma estratégia técnica e ambientalmente viável 

para enfrentar os desafios impostos pela escassez hídrica, pela expansão urbana e pelas 

mudanças climáticas. A adoção de sistemas de tratamento compatíveis com diferentes critérios 

de conformidade e realidades operacionais permite ampliar a disponibilidade hídrica, reduzir a 

pressão sobre mananciais e diminuir impactos ambientais, sem comprometer a segurança 

sanitária. Assim, o reúso planejado e regulamentado de efluentes insere-se como elemento 

central nas políticas de gestão integrada dos recursos hídricos, contribuindo para a 

sustentabilidade dos sistemas urbanos, agrícolas e ambientais e para a resiliência hídrica em 

longo prazo. 
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6 CONCLUSÕES 

 

Os resultados deste estudo demonstram que, apesar da elevada variabilidade do efluente 

bruto, o reator UASB promoveu estabilização consistente das características físico-químicas do 

efluente tratado, mantendo o pH próximo à neutralidade (7,2 ± 0,1), reduzindo a turbidez em 

cerca de 83% (de 242 ± 57 UNT para 41 ± 5 UNT) e apresentando variabilidade reduzida de 

condutividade elétrica (≈1000 µS/cm) e temperatura (≈26 °C). Essas condições asseguram um 

efluente estável e reprodutível, adequado para a aplicação e comparação das etapas 

subsequentes de coagulação, filtração e desinfecção. 

Os ensaios de Jar test evidenciaram relação direta entre a concentração do coagulante, o 

pH do efluente e a remoção de turbidez, com faixa ótima de 60 a 140 mg L-1 de FeCl₃ em pH 

6,5–7,5, resultando em turbidez residual média de 25 UNT. As carreiras de filtração mostraram 

que a dosagem de 60 mg L-1 apresentou menor eficiência, com remoções limitadas de cor 

verdadeira (~51%), DBO (44,6%), LAS (45%) e nitrogênio total (30%), além de menor duração 

da carreira. A dosagem de 100 mg L-1 apresentou o melhor desempenho, com altas remoções 

de cor aparente (>95%), DQO (até 99%), DBO (87,4%), LAS (90%) e nitrogênio amoniacal 

(até 90%), além de maior estabilidade operacional. Já 140 mg L-1 também apresentou elevadas 

remoções de DQO (≥95%) e fósforo (>95%), porém com redução na eficiência ao longo da 

carreira e desempenho inferior ao de 100 mg L-1 para alguns parâmetros. Assim, 100 mg L-1 

proporcionou o melhor equilíbrio entre eficiência e estabilidade. 

O aumento da dosagem de coagulante elevou o tempo de operação e a produção de água 

tratada, porém alterou o custo específico: 60 mg L-1 apresentou menor custo específico (1,02 

R$/m³) com produção efetiva de 0,675 m³, enquanto 140 mg L-1 apresentou maior custo 

específico (2,62 R$/m³) com produção de 1,350 m³. A dosagem de 100 mg L-1 apresentou o 

melhor equilíbrio entre eficiência, produção efetiva (1,170 m³) e custo (1,62 R$/m³), 

consolidando-se como a opção ideal para os ensaios de desinfecção subsequentes. 

O sistema UASB, coagulação e TF promoveram remoções microbiológicas variando de 

1,4 a 2,72 log para E. coli, 0,68 a 2,59 log para coliformes totais, 0,53 a 1,66 log para 

enterococos, 0,07 a 1,3 log para C. perfringens, 0,66 a 2,95 log para P. aeruginosa e 0,18 a 2,20 

log para bactérias heterotróficas, com as maiores reduções associadas à etapa de TF. A 

eliminação completa de ovos de helmintos (<LD) foi alcançada já na coagulação. 

As etapas de desinfecção proporcionaram remoções completas de E. coli e coliformes 

totais (<LD) com concentrações ótimas de 1,5 mg L-1 (TF/Cl), 3,0 mg L-1 (TF/O₃) e 4,0 mg L-
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1 (TF/APA). O TF/PS não atingiu remoção completa, com máximos de 1,15 log (E. coli) e 0,74 

log (coliformes totais). A adição de UV permitiu eliminação completa com concentrações 

reduzidas (1,0 para TF/UV/Cl, TF/UV/O₃, e 1,5 mg L-1 TF/UV/APA e TF/UV/PS), 

representando redução de 50–70% na quantidade de desinfetante necessária. 

A aplicação das concentrações ótimas para E. coli e coliformes totais na remoção de 

outros microrganismos de interesse sanitário como C. perfringens, enterococos, P. aeruginosa, 

bactérias heterotróficas, apresentou log residual de 0,15 a 3,57 para TF/Cl, TF/O₃ e TF/APA, 

TF/PS com desempenho inferior para TF/PS. As desinfecções com adição de UV (TF/UV/Cl, 

TF/UV/O₃, TF/UV/APA e TF/UV/PS) alcançaram remoções completas (<LD) de C. 

perfringens (TF/UV/O₃) e enterococos (TF/UV/Cl, TF/UV/APA e TF/UV/PS), enquanto os 

demais microrganismos apresentaram log residual médio de 0,84, correspondendo a <50% de 

remoção em comparação com as desinfecções sem UV. 

Na avaliação da formação de subprodutos de desinfecção (SPDs), apenas o TCM foi 

detectado, variando com o tipo de desinfetante, sendo TF/Cl (6,90–11,24 µg L-1), TF/APA 

(1,76–4,97 µg L-1), TF/PS (3,08–3,70 µg L-1) e O₃ (1,79–2,12 µg L-1). A adição de UV 

aumentou a formação de TCM em até 98%, com valores <0,06 µg L-1. O efeito tóxico dos 

efluentes tratados em condições de desinfecção otimizada foi reduzido, com índices de 

germinação (<55%) e crescimento de raízes (<50%) de Lactuca sativa potencializando o reúso 

dos efluentes em diferentes classes de reúso agrícola. 

Por fim, os efluentes provenientes de tratamentos com desinfectantes TF/Cl, TF/APA, 

TF/O₃, TF/UV/Cl, TF/UV/APA, TF/UV/O₃ e TF/UV/PS atendem consistentemente às 

principais normas de reúso nos continentes norte-americano, europeu, asiático, africano, 

oceânico e sul-americano, garantindo remoções de E. coli e coliformes totais dentro dos limites 

regulamentares. Em contraste, tratamentos apenas com TF/PS mantiveram E. coli detectável e 

coliformes totais maiores que 2,3 log, inviabilizando seu uso para fins urbanos, agrícolas, 

industriais ou potabilidade indireta na maioria das regiões. 
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7. PERSPECTIVAS PARA TRABALHOS FUTUROS 

 

Como perspectivas para trabalhos futuros, recomenda-se a avaliação de outros 

coagulantes, incluindo alternativas naturais, aplicados às carreiras de filtração, visando a 

comparação de desempenho com o FeCl₃. Também é fundamental a realização de mais carreiras 

de filtração ao longo de um ano, a fim de investigar os impactos do tempo de operação sobre o 

desgaste e a eficiência dos meios filtrantes utilizados em DF e TF. 

Sugere-se ainda a otimização das dosagens de todos os desinfetantes empregados, 

considerando os microrganismos de interesse sanitário já estudados Clostridium perfringens, 

Pseudomonas aeruginosa, bactérias heterotróficas e enterococos), bem como a inclusão de 

outros patógenos relevantes, como Giardia spp., Cryptosporidium spp., Salmonella spp., vírus 

entéricos e Campylobacter spp., ampliando a avaliação do potencial do sistema para produção 

de águas de reúso seguras. 

Adicionalmente, recomenda-se a otimização da dosagem do sistema TF/PS visando à 

eliminação completa de E. coli e coliformes totais, seguida da avaliação de seus impactos na 

remoção de outros microrganismos, formação de SPDs e na toxicidade do efluente tratado. 

Nesse contexto, torna-se relevante investigar a formação de outros SPDs além dos já avaliados, 

como nitrosaminas e ácidos haloacéticos, após os diferentes processos de desinfecção. 

A realização de ensaios ecotoxicológicos utilizando organismos aquáticos, como peixes, 

também é recomendada, com o objetivo de avaliar a toxicidade residual do efluente tratado e 

desinfectado. 

Outra perspectiva importante consiste na investigação da remoção de contaminantes 

emergentes, incluindo fármacos, microplásticos, produtos de higiene pessoal, hormônios, 

pesticidas e compostos perfluorados (PFAS), entre outros, considerados prioritários para a 

obtenção de águas de reúso de maior qualidade. 
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APÊNDICE A - AVALIAÇÃO DA FORMAÇÃO DE SPDs APÓS DESINFECÇÃO DO EFLUENTE PROVENIENTE DE REATOR 

ANAERÓBIO COM PÓS-TRATAMENTO POR TF 

 

Figura A1 – Curvas analíticas obtidas para os SPDs dibromoclorometano, clorofórmio, bromoformio e diclorobromometano avaliados. 
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Figura A1 – Curvas analíticas obtidas para os SPDs dibromoclorometano, clorofórmio, bromoformio e diclorobromometano avaliados. 

 

Fonte: O autor. 

 

A análise da curva analítica mostra que a resposta do método em função da concentração do analito apresenta uma tendência linear, com 

>0,99 para todos os analitos indicando bom ajuste de correlação. Observa-se que a faixa linear estende-se por toda a faixa de concentração adotada, 

sendo possível quantificar com precisão dentro desses limites. 

A2 – Cromatogramas obtidos para os SPDs dibromoclorometano, clorofórmio, bromoformio e diclorobromometano avaliados. 

Os compostos analisados, juntamente com os íons monitorados (m/z), os tempos de retenção e os limites de detecção (LD) e quantificação 

(LQ), estão apresentados na Tabela A2, enquanto os cromatogramas correspondentes podem ser visualizados na Figura A2. 
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Tabela A2 - Parâmetros Analíticos e Limites de Detecção e Quantificação dos Trihalometanos Determinados por CG-EM. 

Composto Íons m/z Tempo de retenção (min) LD (mg L-1) LQ (mg L-1) 

Clorofórmio 83,0; 85,0 10,42 0,250 0,500 

Dicloro bromometano 83,0; 85,0 12,15 0,250 0,500 

Dibromo clorometano 127,0; 129,0 13,89 0,250 0,500 

Bromoformio 95,0; 174,0; 176,0 15,78 0,250 0,500 

Fonte: o autor. 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/Cl – 0,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/Cl – 1,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/Cl – 1,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/Cl – 3,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/Cl – 4,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/Cl – 0,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/Cl – 1,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/Cl – 1,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/Cl – 3,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/Cl – 4,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/APA – 0,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/APA – 1,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/APA – 1,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/APA – 3,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/APA – 4,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/APA – 0,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/APA – 1,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/APA – 1,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/APA – 3,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/APA – 4,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/O3 – 0,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/O3 – 1,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/O3 – 1,5 mg L-1 



208 
 

 

Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/O3 – 3,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/O3 – 4,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/O3 – 0,5 mg L-1 



211 
 

 

Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/O3 – 1,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/O3 – 1,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/O3 – 3,0 mg L-1 



214 
 

 

Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/O3 – 4,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/PS – 0,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/PS – 1,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/PS – 1,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/PS – 3,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/PS – 4,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/PS – 0,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/PS – 1,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/PS – 1,5 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

 

 

TF/UV/PS – 3,0 mg L-1 
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Figura A2 – Cromatogramas obtidos para todos as desinfecções realizadas no efluente após TF. 

 

Nota: Picos observados em 10,42 min, correspondente ao clorofórmio. Picos em 7,41, 8,94 e 13,53 min provavelmente associados a interferentes 

da matriz. Os picos esperados para dicloro-bromometano (12,15 min), dibromo-clorometano (13,89 min) e bromoformio (15,78 min) não 

TF/UV/PS – 4,0 mg L-1 
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foram claramente detectados, situando-se menor que o limite de detecção (LOD). 
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APÊNDICE B – MONITORAMENTO SEMANAL DE PH, TEMPERATURA, CONDUTIVIDADE E TURBIDEZ DO EFLUENTE 

BRUTO E PÓS-UASB 

Tabela B1 – Monitoramento do efluente bruto e pós-UASB – Segunda-feira (Média ± S) 

Nota: NV: Normalidade violada (valores < 0,05), S: Significativo, NS: Não significativo. Valores mínimos em negrito e valores máximos em vermelho. 

 

 

Parâmetro  PH TEMPERATURA (ºC) CONDUTIVIDADE (µs cm-2) TURBIDEZ (UNT) 

Efluente  BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB 

Hora da coleta 

9:00 8,10 ± 0,02 6,90 ± 0,02 25,42 ± 0,08 26,12 ± 0,08 1179,83 ± 2,75 1059,83 ± 2,75 189,13 ± 0,03 68,54 ± 0,03 

10:00 7,87 ± 0,02 6,94 ± 0,02 25,32 ± 0,08 25,92 ± 0,08 1334,83 ± 2,75 1094,83 ± 2,75 209,83 ± 0,03 36,48 ± 0,03 

11:00 7,83 ± 0,02 7,30 ± 0,02 25,72 ± 0,08 26,72 ± 0,08 1274,83 ± 2,75 1015,83 ± 2,75 293,03 ± 0,03 22,42 ± 0,03 

12:00 7,46 ± 0,02 7,23 ± 0,02 26,12 ± 0,08 27,02 ± 0,08 1074,83 ± 2,75 1019,83 ± 2,75 295,13 ± 0,03 29,76 ± 0,03 

13:00 7,40 ± 0,02 7,30 ± 0,02 26,22 ± 0,08 26,82 ± 0,08 1029,83 ± 2,75 1059,83 ± 2,75 295,13 ± 0,03 30,87 ± 0,03 

14:00 7,32 ± 0,02 7,29 ± 0,02 26,42 ± 0,08 27,52 ± 0,08 926,83 ± 2,75 1037,83 ± 2,75 274,23 ± 0,03 33,18 ± 0,03 

15:00 7,35 ± 0,02 7,01 ± 0,02 26,62 ± 0,08 27,02 ± 0,08 849,83 ± 2,75 1039,83 ± 2,75 371,63 ± 0,03 57,80 ± 0,03 

16:00 7,29 ± 0,02 7,26 ± 0,02 26,62 ± 0,08 27,42 ± 0,08 864,83 ± 2,75 1009,83 ± 2,75 259,93 ± 0,03 37,66 ± 0,03 

17:00 7,33 ± 0,02 7,30 ± 0,02 26,52 ± 0,08 27,42 ± 0,08 827,83 ± 2,75 1024,83 ± 2,75 197,33 ± 0,03 38,10 ± 0,03 

18:00 7,31 ± 0,02 7,28 ± 0,02 26,52 ± 0,08 26,92 ± 0,08 834,83 ± 2,75 1013,83 ± 2,75 220,63 ± 0,03 36,48 ± 0,03 

Análise estatística comparativa entre as horas do dia 

ANOVA (p) - - - - - - - - - 

Shapiro-Wilk (p) - 0,00002 0,00122 0,00002 0,00001 0,00122 0,01394 0,00101 0,00292 

Levene (p) - 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 

Kruskal-Wallis (p) - 0,00040 0,00040 0,00040 0,00340 0,00040 0,00900 0,00040 0,00040 

Condição - NV NV NV NV NV NV NV NV 

Significância - S S S S S S S S 
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Tabela B2 – Monitoramento do efluente bruto e após UASB – Terça-feira (Média ± S) 

Nota: NV: Normalidade violada (valores < 0,05), AV: ANOVA violada (valores < 0,05), S: Significativo. Valores mínimos em negrito e valores máximos em 

vermelho. 

 

 

 

Parâmetro  PH TEMPERATURA (ºC) CONDUTIVIDADE (µs cm-2) TURBIDEZ (UNT) 

Efluente  BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB 

Hora da coleta 

9:00 8,33 ± 0,03 7,24 ± 0,03 25,25 ± 0,06 25,85 ± 0,06 1311,17 ± 1,04 1106,17 ± 1,04 174,93 ± 0,03 68,54 ± 0,03 

10:00 8,01 ± 0,03 7,35 ± 0,03 25,45 ± 0,06 26,15 ± 0,06 1367,17 ± 1,04 1081,17 ± 1,04 206,53 ± 0,03 36,48 ± 0,03 

11:00 7,77 ± 0,03 7,32 ± 0,03 25,75 ± 0,06  26,35 ± 0,06 1184,17 ± 1,04 1017,17 ± 1,04 248,03 ± 0,03 22,42 ± 0,03 

12:00 7,52 ± 0,06 7,33 ± 0,03 26,55 ± 0,06 26,85 ± 0,06 1147,17 ± 1,04 1016,17 ± 1,04 311,73 ± 0,03 29,76 ± 0,03 

13:00 7,40 ± 0,03 7,30 ± 0,03 26,75 ± 0,06 27,15 ± 0,06 1056,17 ± 1,04 1002,17 ± 1,04 300,03 ± 0,03 30,87 ± 0,03 

14:00 7,38 ± 0,03 7,23 ± 0,03 27,25 ± 0,06 27,55 ± 0,06 936,17 ± 1,04 1029,17 ± 1,04 270,03 ± 0,03 33,18 ± 0,03 

15:00 7,31 ± 0,03 7,29 ± 0,03 27,35 ± 0,06 27,55 ± 0,06 921,17 ± 1,04 1028,17 ± 1,04 266,33 ± 0,03 57,80 ± 0,03 

16:00 7,37 ± 0,03 7,24 ± 0,03 27,15 ± 0,06 27,45 ± 0,06 858,17 ± 1,04 1021,17 ± 1,04 229,63 ± 0,03 37,66 ± 0,03 

17:00 7,27 ± 0,03 7,06 ± 0,03 26,95 ± 0,06 26,65 ± 0,06 801,17 ± 1,04 1061,17 ± 1,04 260,33 ± 0,03 38,10 ± 0,03 

18:00 7,36 ± 0,03 7,25 ± 0,03 26,55 ± 0,06 26,95 ± 0,06 810,17 ± 1,04 1044,17± 1,04 211,33 ± 0,03 36,48 ± 0,03 

Análise estatística comparativa entre as horas do dia 

ANOVA (p) - - - - - - - 0,00000 - 

Shapiro-Wilk (p) - 0,00004 0,00176 0,00274 0,04790 0,00578 0,00245 0,11133 0,00009 

Levene (p) - 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 

Kruskal-Wallis (p) - 0,00340 0,00340 0,00040 0,00340 0,00040 0,00340 0,00040 0,00340 

Condição - NV NV NV NV NV NV AV NV 

Significância - S S S S S S S S 
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Tabela B3 – Monitoramento do efluente bruto e após UASB – Quarta-feira (Média ± S) 

Nota: NV: Normalidade violada (valores < 0,05), AV: ANOVA violada (valores < 0,05), S: Significativo. Valores mínimos em negrito e valores máximos em 

vermelho. 

 

 

 

Parâmetro  PH TEMPERATURA (ºC) CONDUTIVIDADE (µs cm-2) TURBIDEZ (UNT) 

Efluente  BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB 

Hora da coleta 

9:00 8,25 ± 0,03 7,21 ± 0,03 26,05 ± 0,06 26,25 ± 0,06 1196,17 ± 1,04 1083,17 ± 1,04 197,23 ± 0,03 35,92 ± 0,03 

10:00 7,98 ± 0,03 7,47 ± 0,03 26,05 ± 0,06 26,65 ± 0,06 1389,17 ± 1,04 1039,17 ± 1,04 277,13 ± 0,03 30,73 ± 0,03 

11:00 7,64 ± 0,03 7,32 ± 0,03 26,35 ± 0,06 26,75 ± 0,06 1231,17 ± 1,04 1027,17 ± 1,04 258,63 ± 0,03 31,99 ± 0,03 

12:00 7,50 ± 0,03 7,44 ± 0,03 26,45 ± 0,06 26,75 ± 0,06 1129,17 ± 1,04 1029,17 ± 1,04 292,73 ± 0,03 34,68 ± 0,03 

13:00 7,47 ± 0,03 7,32 ± 0,03 27,35 ± 0,06 27,15 ± 0,06 996,17 ± 1,04 1006,17 ± 1,04 280,93 ± 0,03 32,88 ± 0,03 

14:00 7,39 ± 0,03 7,32 ± 0,03 26,75 ± 0,06 27,35 ± 0,06 914,17 ± 1,04 1011,17 ± 1,04 274,13 ± 0,03 34,57 ± 0,03 

15:00 7,28 ± 0,03 7,08 ± 0,03 27,45 ± 0,06 26,85 ± 0,06 876,17 ± 1,04 1024,17 ± 1,04 288,33 ± 0,03 46,13 ± 0,03 

16:00 7,27 ± 0,03 7,35 ± 0,03 27,55 ± 0,06 27,55 ± 0,06 811,17 ± 1,04 998,17 ± 1,04 263,03 ± 0,03 32,57 ± 0,03 

17:00 7,26 ± 0,03 7,17 ± 0,03 27,05 ± 0,06 27,15 ± 0,06 765,17 ± 1,04 1010,17 ± 1,04 267,03 ± 0,03 40,58 ± 0,03 

18:00 7,33 ± 0,03 7,13 ± 0,03 27,05 ± 0,06 26,95 ± 0,06 806,17 ± 1,04 1006,17 ± 1,04 249,23 ± 0,03 41,76 ± 0,03 

Análise estatística comparativa entre as horas do dia 

ANOVA (p) - - 0,00000 - 0,00000 - - - - 

Shapiro-Wilk (p) - 0,00009 0,22578 0,02000 0,62345 0,00586 0,00010 0,00006 0,00091 

Levene (p) - 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 

Kruskal-Wallis (p) - 0,00040 0,00890 0,00040 0,00340 0,00040 0,00040 0,00040 0,00040 

Condição - NV AV NV AV NV NV NV NV 

Significância - S S S S S S S S 
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Tabela B4 – Monitoramento do efluente bruto e após UASB – Quinta-feira (Média ± S) 

Nota: NV: Normalidade violada (valores < 0,05), AV: ANOVA violada (valores < 0,05), S: Significativo. Valores mínimos em negrito e valores máximos em 

vermelho. 

 

 

 

Parâmetro  PH TEMPERATURA (ºC) CONDUTIVIDADE (µs cm-2) TURBIDEZ (UNT) 

Efluente  BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB 

Hora da coleta 

9:00 8,16 ± 0,03 7,32 ± 0,03 25,55 ± 0,06 26,25 ± 0,06 1226,17 ± 1,04 986,17 ± 1,04 218,63 ± 0,03 30,69 ± 0,03 

10:00 8,07 ± 0,03 6,96 ± 0,03 25,85 ± 0,06 26,35 ± 0,06 1251,17 ± 1,04 1004,17 ± 1,04 283,18 ± 0,03 44,60 ± 0,03 

11:00 7,65 ± 0,03 6,99 ± 0,03 26,15 ± 0,06 26,55 ± 0,06 1216,17 ± 1,04 1071,17 ± 1,04 358,53 ± 0,03 77,05 ± 0,03 

12:00 7,45 ± 0,03 7,05 ± 0,03 26,45 ± 0,06 26,75 ± 0,06 1111,17 ± 1,04 1054,17 ± 1,04 355,83 ± 0,03 49,42 ± 0,03 

13:00 7,44 ± 0,03 7,01 ± 0,03 26,75 ± 0,06 26,55 ± 0,06 1021,17 ± 1,04 1005,17 ± 1,04 313,73 ± 0,03 61,49 ± 0,03 

14:00 7,43 ± 0,03 7,05 ± 0,03 26,85 ± 0,06 26,65 ± 0,06 977,17 ± 1,04 1016,17 ± 1,04 323,23 ± 0,03 50,16 ± 0,03 

15:00 7,24 ± 0,03 7,03 ± 0,03 26,95 ± 0,06 26,65 ± 0,06 845,17 ± 1,04 1031,17 ± 1,04 260,43 ± 0,03 48,58 ± 0,03 

16:00 7,28 ± 0,03 7,25 ± 0,03 26,95 ± 0,06 27,15 ± 0,06 836,17 ± 1,04 1001,17 ± 1,04 287,03 ± 0,03 35,24 ± 0,03 

17:00 7,32 ± 0,03 7,20 ± 0,03 25,95 ± 0,06 26,15 ± 0,06 846,17 ± 1,04 1001,17 ± 1,04 285,63 ± 0,03 43,70 ± 0,03 

18:00 7,34 ± 0,03 7,13 ± 0,03 26,80 ± 0,06 26,95 ± 0,06 808,17 ± 1,04 1006,17 ± 1,04 250,03 ± 0,03 41,76 ± 0,03 

Análise estatística comparativa entre as horas do dia 

ANOVA (p) - - - - 0,00000 - - 0,00000 - 

Shapiro-Wilk (p) - 0,00004 0,01713 0,00323 0,51464 0,00050 0,00033 0,05067 0,00221 

Levene (p) - 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 

Kruskal-Wallis (p) - 0,00890 0,00340 0,00040 0,02250 0,00040 0,00340 0,00040 0,00040 

Condição - NV NV NV AV NV NV AV NV 

Significância - S S S S S S S S 
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Tabela B5 – Monitoramento do efluente bruto e após UASB – Sexta-feira (Média ± S) 

Nota: NV: Normalidade violada (valores < 0,05), AV: ANOVA violada (valores < 0,05), S: Significativo, NS: Não significativo. Valores mínimos em negrito 

e valores máximos em vermelho. 

 

 

 

Parâmetro  PH TEMPERATURA (ºC) CONDUTIVIDADE (µs cm-2) TURBIDEZ (UNT) 

Efluente  BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB 

Hora da coleta 

9:00 8,03 ± 0,03 7,04 ± 0,03 24,65 ± 0,06 25,25 ± 0,06 771,17 ± 1,04 936,17 ± 1,04 93,05 ± 0,03 56,69 ± 0,03 

10:00 7,94 ± 0,03 7,74 ± 0,03 24,75 ± 0,06 25,95 ± 0,06 816,17 ± 1,04 962,17 ± 1,04 111,33 ± 0,03 31,28 ± 0,03 

11:00 7,91 ± 0,03 7,36 ± 0,03 25,05 ± 0,06 25,35 ± 0,06 861,17 ± 1,04 906,17 ± 1,04 136,03 ± 0,03 39,95 ± 0,03 

12:00 7,74 ± 0,03 7,39 ± 0,03 25,05 ± 0,06 25,25 ± 0,06 873,17 ± 1,04 891,17 ± 1,04 163,33 ± 0,03 36,34 ± 0,03 

13:00 7,58 ± 0,03 7,35 ± 0,03 25,05 ± 0,06 25,35 ± 0,06 841,17 ± 1,04 895,17 ± 1,04 167,13 ± 0,03 37,15 ± 0,03 

14:00 7,55 ± 0,03 7,28 ± 0,03 25,05 ± 0,06 25,15 ± 0,06 812,17 ± 1,04 907,17 ± 1,04 196,03 ± 0,03 34,65 ± 0,03 

15:00 7,30 ± 0,03 7,03 ± 0,03 25,05 ± 0,06 25,15 ± 0,06 542,17 ± 1,04 907,17 ± 1,04 162,13 ± 0,03 42,31 ± 0,03 

16:00 7,26 ± 0,03 7,32 ± 0,03 24,95 ± 0,06 25,15 ± 0,06 404,17 ± 1,04 889,17 ± 1,04 132,93 ± 0,03 39,16 ± 0,03 

17:00 7,28 ± 0,03 7,17 ± 0,03 25,00 ± 0,06 25,15 ± 0,06 428,17 ± 1,04 896,67 ± 1,04 174,53 ± 0,03 40,73 ± 0,03 

18:00 7,27 ± 0,03 7,24 ± 0,03 24,98 ± 0,06 25,15 ± 0,06 416,17 ± 1,04 892,92 ± 1,04 140,23 ± 0,03 39,94 ± 0,03 

Análise estatística comparativa entre as horas do dia 

ANOVA (p) - - - - 0,00000 - - 0,00000 - 

Shapiro-Wilk (p) - 0,00160 0,00793 0,00030 0,43492 0,00001 0,00001 0,11489 0,00003 

Levene (p) - 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 1,00000 

Kruskal-Wallis (p) - 0,00340 0,00340 0,50610 0,25360 0,00040 0,00040 0,00040 0,00040 

Condição - NV NV NV AV NV NV AV NV 

Significância - S S S NS S S S S 
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Tabela B6 - Monitoramento do efluente bruto e após UASB – Média obtida na semana (Média ± S) 

Nota: NV: Normalidade violada (valores < 0,05), AV: ANOVA violada (valores < 0,05), S: Significativo, NS: Não significativo. Valores mínimos em negrito 

e valores máximos em vermelho 

 

 

 

 

 

 

 

 PH TEMPERATURA (ºC) CONDUTIVIDADE (µs cm-2) TURBIDEZ (UNT) 

 BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB BRUTO UASB 

Segunda-Feira 7,50 ± 0,30 7,20 ± 0,20 26,10 ± 0,50 26,90 ± 0,50 1019,80 ± 190,20 1037,60 ± 27,00 260,60 ± 57,00 39,10 ± 13,70 

Terça feira 7,60 ± 0,40 7,30 ± 0,10 26,50 ± 0,80 26,90 ± 0,60 1039,30 ± 205,70 1040,70 ± 32,80 247,90 ± 42,80 39,10 ± 13,70 

Quarta-Feira 7,50 ± 0,30  7,30 ± 0,10 26,80 ± 0,60 26,90 ± 0,40 1011,20 ± 212,80  1023,50 ± 24,50 264,80 ± 27,30 36,20 ± 5,00 

Quinta-feira 7,50 ± 0,30 7,10 ± 0,10 26,40 ± 0,50 26,60 ± 0,30 1015,90 ± 177,20 1017,60 ± 26,60 293,60 ± 45,00 48,00 ± 13,20 

Sexta-feira 7,60 ± 0,30 7,30 ± 0,20 25,00 ± 0,10 25,20 ± 0,10 667,60 ± 210,80 908,10 ± 23,3 145,00 ± 29,55 40,00 ± 6,70 

Análise estatística 

ANOVA (p) - - - - - - - - 

Shapiro-Wilk (p) 0,00000 0,00001 0,00002 0,00000 0,00000 0,00000 0,00075 0,00000 

Levene (p) 0,95029 0,001053 0,00000 0,00000 0,24196 0,13727 0,00006 0,00063 

Kruskal-Wallis (p) 0,66260 0,00040 0,00000 0,00000 0,00000 0,00000 0,00000 0,00000 

Condição NV NV NV NV NV NV NV NV 

Significância NS S S S S S S S 
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APÊNDICE C – ANÁLISE DE DESEMPENHO DOS FILTROS E PRODUÇÃO EFETIVA DE ÁGUA FILTRADA 

Tabela C1 – Resultados da Análise Estatística para a Etapa de Dupla Filtração (DF) 

Parâmetro Cor Aparente DQO DBO Turbudez NH₃-N NO₂⁻ NO₃⁻ Fosfoto Total Fosfato LAS 

ANOVA (p-value) 0.0551 0.0436 0.0025 0.3907 0.2297 0.0019 0.0019 0.6994 0.7027 0.2288 

Shapiro-Wilk (p) 0.144 0.144 0.260 0.260 0.099 0.099 0.099 0.099 0.099 0.099 

Levene (p) 0.787 0.787 0.679 0.679 0.709 0.709 0.709 0.709 0.709 0.709 

Condição - - AV - - AV - - - - 

Significância NS S S NS NS S S NS NS NS 
Nota: AV: ANOVA violada (valores < 0,05), S: Significativo, NS: Não significativo.  
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Tabela C2 – Resultados da Análise Estatística para a Etapa de Tripla Filtração (TF) 

Parâmetro Cor Aparente DQO DBO Turbudez NH₃-N NO₂⁻ NO₃⁻ Fosfoto Total Fosfato LAS 

ANOVA (p-value) 0.0004 0.6585 0.9874 0.3819 0.2330 0.9473 0.9473 0.0889 0.0885 0.5664 

Shapiro-Wilk (p) 0.1534 0.0320 0.0150 0.6418 0.0933 0.6561 0.6561 0.6339 0.6273 0.3539 

Levene (p) 0.4399 0.8195 0.8752 0.8357 0.4891 0.5980 0.5980 0.6356 0.6389 0.7874 

Kruskal-Wallis (p) – 0.6703 0.9179 – – – – – – – 

Condição - NV NV - - - - - - - 

Significância S NS NS NS NS NS NS NS NS NS 
Nota: NV: Normalidade violada (valores < 0,05), S: Significativo, NS: Não significativo.  
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Tabela C3 – Resultados da ANOVA para o Efeito do Tempo de Filtração (Início, Meio, Fim) sobre os Parâmetros Avaliados em DF e TF 

Parâmetro Cor Aparente DQO DBO Turbudez NH₃-N NO₂⁻ NO₃⁻ Fosfoto Total Fosfato LAS 

Valor de p (DF) 0.6752 0.5687 0.9027 0.0577 0.4061 0.9276 0.9276 0.8033 0.8011 0.1025 

Significancia (DF) NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS 

Valor de p (TF) 0.8668 0.1475 0.0187 0.1961 0.5082 0.8379 0.8379 0.4591 0.4595 0.1368 

Significância (TF) NS NS S NS NS NS NS NS NS NS 
Nota: AV: ANOVA violada (valores < 0,05), S: Significativo, NS: Não significativo.  
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Tabela C4 – Análise Estatística Detalhada sobre o Efeito do Tempo de Filtração em DF e TF 

Parâmetro Cor Aparente DQO DBO Turbudez NH₃-N NO₂⁻ NO₃⁻ Fosfoto Total Fosfato LAS 

ANOVA p (DF) 0.6752 0.5687 0.9027 0.0577 0.4061 0.9276 0.9276 0.8033 0.8011 0.1025 

Shapiro-Wilk (DF) 0.0321 0.1438 0.2600 0.4164 0.0261 0.0988 0.0988 0.8177 0.8170 0.7896 

Levene (DF) 0.5229 0.7425 0.6985 0.5881 0.4285 0.8629 0.8629 0.9760 0.9756 0.9940 

Kruskal-Wallis p (DF) 0.8371 – – – 0.7539 – – – – – 

ANOVA p (TF) 0.8668 0.1475 0.0187 0.1961 0.5082 0.8379 0.8379 0.4591 0.4595 0.1368 

Shapiro-Wilk (TF) 0.1534 0.0320 0.0150 0.6418 0.0933 0.6561 0.6561 0.6339 0.6273 0.3539 

Levene (TF) 0.9097 0.8687 0.7783 0.8285 0.5392 0.7241 0.7241 0.7180 0.7206 0.8357 

Kruskal-Wallis p (TF) – 0.1133 0.0909 – – – – – – – 

Conclusão NS NS S (TF) NS NS NS NS NS NS NS 
Nota: S: Significativo, NS: Não significativo.  
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APÊNDICE D – ESTUDO DE DESINFECÇÃO DO EFLUENTE PÓS TRATADO POR SISTEMA DE FILTRAÇÃO 

Tabela D1 – Análise Estatística da Etapa de Coagulação e Tripla filtração (TF) 

Parâmetro pH Turbidez DQO Coliformes totais Escherichia coli 
Clostridium 

perfringens 
Enterococos 

Pseudomonas 

aeruginosa 

Bactérias 

heterotróficas 

ANOVA (p) - 0,0092 - 0,00051 0 - 0 - - 

Shapiro-Wilk (p) 0,02475 0,34375 0,03027 0,18219 0,26568 0,0006 0,0581 0,0063 0,0007 

Levene (p) 0,13975 0,18817 0,24631 0,19427 0,52635 0,26816 0,29183 0,33182 0,54771 

Kruskal-Wallis (p)* 0,0429 0,0429 0,0429 0,0429 0,0429 0,0429 0,0429 0,0429 0,0429 

Condição NV AV NV AV AV NV AV NV NV 

Significância S S S S S S S S S 

Nota: NV: Normalidade violada; AV: ANOVA violada; S: Significativo, NS: Não significativo.  
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Tabela D2 – Análise Estatística da Desinfecção Após a Etapa de Tripla filtração (TF) Utilizando Diferentes Desinfetantes Sem UV 

Parâmetro pH DQO Turbidez Escherichia coli Coliformes totais 

ANOVA (p) 0,00044 - 0,45143 - - 

Shapiro-Wilk (p) 0,10922 0 0,16424 0 0 

Levene (p) 0,07811 0,05311 0,94169 0,00516 0,20815 

Kruskal-Wallis (p)* 0,1714 0,0074 - 0,4142 0,4142 

Condição AV NV - NV NV 

Significância NS S NS NS NS 

Nota: NV: Normalidade violada; AV: ANOVA violada; S: Significativo, NS: Não significativo.  
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Tabela D3 – Análise Estatística da Remoção de Outros Microrganismos Após a Etapa de Desinfecção Utilizando Diferentes Desinfetantes em 

Condições Ótimas Sem UV 

Parameter Escherichia coli Coliformes totais Clostridium perfringens Enterococos Bactérias heterotróficas Pseudomonas aeruginosa 

ANOVA (p) - - - - - 0 

Shapiro-Wilk (p) 0 0 0,01417 0,00124 0,00027 0,05039 

Levene (p) 0,00516 0,20815 0,329989 0,106888 0,760182 0,611603 

Kruskal-Wallis (p)* 0,4142 0,4142 0,0074 0,0074 0,0833 0,0074 

ANOVA Condition NV NV NV NV NV AV 

Significance NS NS S S NS S 

Nota: NV: Normalidade violada; S: Significativo, NS: Não significativo.  
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Tabela D4 – Análise Estatística da Desinfecção Após a Etapa de Tripla filtração (TF) Utilizando Diferentes Desinfetantes com UV 

Parâmetro pH DQO Turbidez Escherichia coli Coliformes totais 

ANOVA (p) 0,00044 - 0,451431 - - 

Shapiro-Wilk (p) 0,10922 0 0,16424 0 0 

Levene (p) 0,078114 0,053108 0,941691 0,005157 0,208147 

Kruskal-Wallis (p)* 0,1714 0,0740 - 0,4142 0,4142 

Condição AV NV - NV NV 

Significância NS NS NS NS NS 

Nota: NV: Normalidade violada; AV: ANOVA violada; S: Significativo, NS: Não significativo.  

.  
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Tabela D5 – Análise Estatística da Remoção de Outros Microrganismos Após a Etapa de Desinfecção Utilizando Diferentes Desinfetantes em 

Condições Ótimas com UV 

Parameter Escherichia coli Coliformes totais Clostridium perfringens Enterococos Bactérias heterotróficas Pseudomonas aeruginosa 

ANOVA (p) - - - - - 0 

Shapiro-Wilk (p) 0 0 0,01417 0,00124 0,00027 0,05039 

Levene (p) 0,005157 0,208147 0,329989 0,106888 0,760182 0,611603 

Kruskal-Wallis (p)* 0,4142 0,4142 0,0074 0,0074 0,0833 0,0074 

ANOVA Condition NV NV NV NV NV AV 

Significance NS NS S Significativo NS S 

Nota: NV: Normalidade violada; AV: ANOVA violada; S: Significativo, NS: Não significativo.  
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APÊNDICE E – EXTRAÇÃO E DETERMINAÇÃO DE SUPBPRODUTOS DE DESINFECÇÃO 

Tabela E1 – Análise Estatística comparativa da formação e TCM após diferentes métodos de desinfecção 

Parameter TCM 

ANOVA (p) - 

Shapiro-Wilk (p) 0,28719 

Levene (p) 0,00515 

Kruskal-Wallis (p)* 0,0258 

ANOVA Condition HV 

Significance NS 

Nota: HV: Homeostasidade violada; NS: Não significativo, TCM: Triclorometano. 
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APÊNDICE F - ESTUDO DE TOXICIDADE DO EFLUENTE APÓS DESINFECTADO 

Tabela F1 - Análise Estatística da Fitotoxicidade Após a Etapa de Desinfecção, Sob Condições Ótimas 

Parameter IG ICR 

ANOVA (p) - 0,08464 

Shapiro-Wilk (p) 0,00000 0,13786 

Levene (p) 0,312655 0,183265 

Kruskal-Wallis (p)* 0,00740 - 

ANOVA Condition NV - 

Significance S NS 

Nota: NV: Normalidade violada; NS: Não significativo, S: Significativo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



243 
 

 

APÊNDICE G – EFLUENTE PROVENIENTE DO REATOR UASB E APÓS TRATAMENTO POR COAGULAÇÃO + TF 

Figura G1 – Amostra de efluente coletada após cada etapa do tratamento por UASB + Coagulação + TF 

     

Nota: A: Efluente proveniente do reator UASB; B: Efluente após coagulação utilizando 100 mg L-1 de FeCl3; C: Efluente após passagem por TF. 

A B C 


