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RESUMO 

A drenagem ácida de mina (DAM) é um dos maiores problemas ambientais causados pela 

atividade de mineração. A DAM é resultado da oxidação de sulfetos presentes nos rejeitos de 

minério, sendo causada pela presença de oxigênio, água e microrganismos. A geração de DAM 

é persistente ao longo do tempo. Os tratamentos convencionais, via de regra, somente atenuam 

(e não extinguem) o problema. Há também maneiras de prevenir a geração de DAM. Como a 

oxidação do conteúdo pirítico (sulfetos) é causada pelo oxigênio, água e microrganismos (por 

exemplo, bactérias oxidantes de ferro), a formação da DAM pode ser limitada pela exclusão de 

qualquer um desses três componentes. No entanto, não há estudos sobre uma possível exclusão 

dos sulfetos presentes no rejeito de mineração para evitar a formação da DAM. Neste cenário, 

uma hipótese é utilizar o processo de oxidação química in situ para este fim. Este processo é 

uma tecnologia conhecida para tratamento de solos contaminados, porém a literatura não 

reporta um sistema de oxidação de rejeitos de mineração para eliminação de sulfetos. Assim, 

este trabalho teve o objetivo de (1) investigar a aplicação de oxidantes químicos (ozônio e 

peróxido de hidrogênio) no rejeito de mineração de carvão para maximizar temporariamente a 

lixiviação de metais e assim extinguir os minerais sulfetados responsáveis pela formação de 

DAM e (2) desenvolver modelos fenomenológicos que auxiliem na dosagem e estimem a 

propagação do oxidante na subsuperfície do rejeito de mineração. Para o objetivo (1) foram 

realizados experimentos utilizando colunas e lisímetros preenchidos com rejeito de mineração 

de carvão. Estes ensaios foram promovidos pela percolação de água e monitoramento do pH, 

Eh e concentrações de metais e sulfatos. A caracterização ecotóxica do líquido percolado e 

análise elementar do rejeito também foram realizadas. Além disso, a influência microbiológica 

na formação da DAM foi testada. A técnica de número mais provável (NMP) foi utilizada para 

quantificação de microrganismos presentes. Para o objetivo (2) foram desenvolvidos modelos 

baseados nas equações de Brinkman e Richards para o escoamento e na equação da conservação 

da espécie química para meios porosos com saturação variável. Ensaios para determinação das 

leis de velocidade de decomposição dos oxidantes (ozônio e peróxido de hidrogênio) quando 

expostos ao rejeito de mineração foram desempenhados. Isto permitiu o uso de taxas reacionais 

experimentais nos modelos desenvolvidos. No experimento com lisímetros foi observado que 

a aplicação de ozônio incrementa a lixiviação de ferro e formação de sulfatos e diminui o 

desenvolvimento microbiológico. Nos ensaios com colunas de lixiviação foi verificado que a 

aplicação de ozônio e peróxido de hidrogênio é capaz de incrementar a lixiviação de metais e 

sulfatos, além de reduzir o teor de enxofre no rejeito de mineração, quando comparado a um 

grupo controle. Além disso, a toxicidade do lixiviado diminui após a aplicação de oxidantes 

químicos, enquanto o efeito ecotóxico permanece no grupo controle. Isto denota que a redução 

na quantidade de sulfetos presentes é uma estratégia para tornar inerte uma pilha de rejeitos de 

mineração de carvão. Os modelos desenvolvidos mostraram compatibilidade com os resultados 

experimentais. Foi observado que a propagação de ozônio na subsuperfície é limitada, sendo 

que o espaçamento de 0,5 m entre sondas de aplicação causa regiões onde a mínima 

concentração de ozônio é da ordem de 10-5 mol · m-3. Para a simulação de infiltração de 

peróxido de hidrogênio foi observado que o raio de aplicação influencia o volume efetivo 

transporte. Este trabalho representa um avanço na busca pela mitigação de um dos maiores 

problemas ambientais associados à mineração. A proposta de acelerar a formação de DAM é 

uma nova solução para o desafio de estabilizar pilhas de rejeitos. A estratégia de análise 

experimental da cinética reacional acoplado à um modelo multifísico contribui para o 

entendimento do alastramento dos oxidantes, fundamental para otimização e tratamento de 

rejeitos de mineração.  

 

Palavras-chave: Drenagem ácida de mina; ozônio; peróxido de hidrogênio; rejeito de mineração 

de carvão; modelagem e simulação. 



 

 

ABSTRACT 

Acid mine drainage (AMD) is one of the biggest environmental problems caused by mining 

activity. AMD is the result of the oxidation of sulfides present in ore tailings, caused by the 

presence of oxygen, water and microorganisms. The generation of AMD is persistent over time. 

Conventional treatments, as a rule, only mitigate (and do not extinguish) the problem. There 

are also ways to prevent the generation of AMD. Since the oxidation of the pyritic content 

(sulfides) is caused by oxygen, water and microorganisms (for example, iron oxidizing 

bacteria), the formation of AMD can be limited by excluding any of these three components. 

However, there are no studies on a possible exclusion of sulfides present in mining tailings to 

prevent the formation of AMD. In this scenario, one hypothesis is to use the in situ chemical 

oxidation for this purpose. This process is a known technology for the treatment of 

contaminated soils, but the literature does not report an oxidation system for mining waste to 

eliminate sulfides. Thus, this work aimed (1) to investigate the application of chemical oxidants 

(ozone and hydrogen peroxide) in coal mining tailings to temporarily maximize the leaching of 

metals and thus extinguish the sulfide minerals responsible for the formation of AMD and (2) 

to develop phenomenological models that assist in the dosage and estimate the propagation of 

the oxidant in the subsurface of the mining waste. For objective (1), experiments were 

performed using columns and lysimeters filled with coal mining tailings. These tests were 

promoted by water percolation and monitoring of pH, Eh and metals and sulfates 

concentrations. The ecotoxicological characterization of the percolated liquid and elemental 

analysis of the tailings were also carried out. In addition, the microbiological influence on the 

formation of AMD was tested. The most probable number (MPN) technique was used to 

quantify the microorganisms present. For objective (2), models based on the Brinkman and 

Richards equations for flow and the chemical species conservation equation for porous media 

with variable saturation were developed. Tests for determining the rate laws of oxidants 

decomposition (ozone and hydrogen peroxide) when exposed to mining waste were performed. 

This allowed the use of experimental reaction rates in the developed models. In the experiment 

with lysimeters it was observed that the application of ozone increases the leaching of iron and 

formation of sulfates and decreases the microbiological growth. In the tests with leaching 

columns it was found that the application of ozone and hydrogen peroxide is able to increase 

the leaching of metals and sulfates. In addition, the application of chemical oxidants reduces 

the presence of sulfur in mining waste, when compared to a control group. It was also observed 

that the toxicity of the leachate decreases after the application of chemical oxidants, while in 

the control group the ecotoxic effect remains. This denotes that the reduction in the amount of 

sulfides present is a strategy to render a pile of coal mining waste inert. The developed models 

showed compatibility with the experimental results. It was observed that the propagation of 

ozone in the subsurface is limited, and the spacing of 0.5 m between application probes causes 

regions where the minimum concentration of ozone is in the order of 10-5 mol · m-3. For the 

simulation of hydrogen peroxide infiltration in the pilot pile it was observed that the application 

radius influences the effective transport volume. This work represents an advance in the quest 

to mitigate one of the biggest environmental problems associated with mining. The proposal to 

accelerate the formation of AMD is a new solution to the challenge of stabilizing tailings piles. 

The strategy of experimental analysis of reaction kinetics coupled with a multiphysical model 

contributes to the understanding of the spread of oxidants, which is essential for the 

optimization and treatment of mining waste. 

 

Keywords: Acid mine drainage; ozone; hydrogen peroxide; coal mining tailings; modeling and 

simulation. 
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𝑋𝑝 Compressibilidade da matriz porosa  Pa-1 

𝑋𝑓 Compressibilidade do fluido  Pa-1 

𝐶𝑂3
 Concentração de ozônio  mol · m-3 

𝐶𝑂3,𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎 Concentração de ozônio na entrada  mol · m-3 

𝐶𝑂3,𝑠𝑎í𝑑𝑎 Concentração de ozônio na saída  mol · m-3 

𝐶𝐻2𝑂2
 Concentração de peróxido de hidrogênio  mol · L-1 

𝑑𝑝 Diâmetro de partícula  m 

𝐷 Elevação  m 

𝑵𝑶𝟑
 Fluxo de ozônio  mol · m-2 · s-1 

𝑎𝑉 Fração de volume de gás resultante  - 

𝜃 Fração de volume de líquido  - 

𝜃𝑠 Fração de volume de líquido na saturação máxima - 

𝜃𝑟 Fração de volume de líquido na saturação residual - 

𝜌 Massa específica do fluido  kg  ·  m-3 

𝛼 Ordem de reação - 

𝛼𝑣𝑔 Parâmetro de van Genuchten - 

 𝑛 Parâmetro de van Genuchten - 

𝑚 Parâmetro de van Genuchten - 

𝑙 Parâmetro de van Genuchten - 

𝐾𝑃 Permeabilidade  m2 

𝑘𝑟 Permeabilidade relativa - 

𝜀 Porosidade - - 

𝑝 Pressão Pa 

𝑠 Saturação - 

𝑆𝑒 saturação efetiva - 

𝑅𝑂3
 Taxa de reação - Ozônio  mol · m-3 · s-1 

𝑅𝐻2𝑂2
 Taxa de reação – Peróxido de hidrogênio  mol · L-1 · min-1 

𝑡 Tempo s 

𝑡𝑠 Tempo espacial  s 

𝑘𝑂3
 Velocidade específica de reação - Ozônio  * 

𝑘𝐻2𝑂2
 Velocidade específica de reação – Peróxido de Hidrogênio * 

𝒏 Vetor normal unitário - - 

𝒖 Vetor velocidade  m · s-1 

𝜇 Viscosidade dinâmica do fluido  kg · m-1 · s-1 

 

*A unidade muda para garantir a consistência com os dados experimentais, de acordo com a 

ordem reacional. 
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AMD Acid mine drainage 

CBCA Companhia Brasileira Carbonífera Araranguá 

CCU Companhia Carbonífera Urussanga  

CPS Contagens por segundo 

CSN Companhia Siderúrgica Nacional  

DAM Drenagem ácida de mina 

DRX Difração de raios X 

Eh Potencial de oxidação 

EPA Environmental Protection Agency 

FRX Fluorescência de raios X 

ICP-OES Emissão óptica por plasma acoplado indutivamente 

JCPDS Joint Committee on Powder Diffraction Standards 

MOF Microrganismos oxidantes de ferro  

MPG Melhores Práticas de Gestão  

MRS Microrganismos redutores de sulfato  

NAPLs Contaminantes de fase líquida não aquosa  

NMP Número mais provável 

O Grupo experimental ozônio 

PARDISO Parallel Sparse Direct Solver 

pH Potencial hidrogeniônico 

PH Grupo experimental peróxido de hidrogênio 

PME Programa de Mobilização Energética  

ROM run-of-mine 

SieceSC Sindicato da Indústria de Extração de Carvão do Estado de Santa Catarina 

SMEWW Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater 

SNK Student-Newman-Keuls 

UFSC Universidade Federal De Santa Catarina 

 

  



 

 

 

SUMÁRIO 
 

1 INTRODUÇÃO ................................................................................................................... 19 

1.1 OBJETIVOS  ....................................................................................................................21 

1.1.1 Objetivo Geral................................................................................................................21 

1.1.2 Objetivos Específicos.....................................................................................................21 

1.2 DELINEAMENTO DO TRABALHO ............................................................................... 22 

2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA ........................................................................................... 23 

2.1 Histórico da mineração de carvão na região de criciúma ................................................... 23 

2.2 TIPOS DE MINERAÇÃO E CONTAMINAÇÃO DAS PILHAS DE REJEITO DE 

MINERAÇÃO .......................................................................................................................... 24 

2.3 DRENAGEM ÁCIDA DE MINA (DAM) ......................................................................... 26 

2.3.1 Efeitos dos metais pesados no meio ambiente..............................................................29 

2.4 Microrganismos oxidantes de ferro (MOF) ........................................................................ 30 

2.5 Microrganismos redutores de sulfato (MRS) ..................................................................... 30 

2.6 Tecnologias de tratamento para locais de mineração ......................................................... 31 

2.7 TECNOLOGIAS ATUAIS PARA TRATAMENTO DA DAM E DE PILHAS DE 

REJEITO DE MINERAÇÃO ................................................................................................... 34 

2.7.1 Tecnologias de tratamento da DAM.............................................................................34 

2.7.2 Tecnologias de tratamento de rejeitos de mineração..................................................37 

2.8 ESTRATÉGIAS DE PREVENÇÃO DA GERAÇÃO DA DAM ...................................... 42 

2.8.1 Barreira de oxigênio.......................................................................................................42 

2.8.2 Uso de bactericidas.........................................................................................................44 

2.8.3 Co-disposição e mistura.................................................................................................45 

2.8.4 Reciclagem do rejeito de mineração.............................................................................46 

2.9 OXIDAÇÃO QUÍMICA IN SITU UTILIZANDO OZÔNIO ............................................ 48 

2.10 OXIDAÇÃO QUÍMICA IN SITU UTILIZANDO PERÓXIDO DE HIDROGÊNIO ..... 52 



 

 

2.10.1 Interação do peróxido de hidrogênio com minerais naturais....................................53 

2.10.2 Modelos de cinética de reação relacionados ao peróxido de hidrogênio.................55 

2.11 Cinética de decomposição de peróxido de hidrogênio em meios porosos ....................... 57 

2.11.1 Estabilização do peróxido de hidrogênio....................................................................58 

2.12 MOBILIDADE DE METAIS DEVIDO A AÇÃO DO PERÓXIDO DE HIDROGÊNIO

 .................................................................................................................................................. 59 

2.13 ECOTOXICIDADE ......................................................................................................... 60 

2.14 MODELAGEM MATEMÁTICA DA OXIDAÇÃO QUÍMICA IN SITU ...................... 61 

3 METODOLOGIA ................................................................................................................ 63 

3.1 LOCAL DE AMOSTRAGEM DO REJEITO DE MINERAÇÃO .................................... 64 

3.2 ENSAIOS DA ACELERAÇÃO/REDUÇÃO DA FORMAÇÃO DE DAM: 

MICRORGANISMOS E OZÔNIO .......................................................................................... 64 

3.2.1 Preparação dos microrganismos oxidantes de ferro (MOF) e redutores de sulfato 

(MRS).......................................................................................................................................68 

3.3 ENSAIOS DE ACELERAÇÃO DA FORMAÇÃO DE DAM: OZÔNIO E PERÓXIDO DE 

HIDROGÊNIO ......................................................................................................................... 69 

3.3.1 Ensaios de ecotoxidade..................................................................................................72 

3.3.1.1 Ensaio de toxicidade subcrônica com Allium cepa ...................................................... 73 

3.3.1.2 Ensaio de toxicidade com germinação de sementes de Lactuca sativa ....................... 73 

3.3.1.3 Ensaio de ecotoxicidade aguda com Artemia sp. ......................................................... 73 

3.4 MODELAGEM MATEMÁTICA ...................................................................................... 74 

3.4.1 Cinética de decomposição do ozônio e peróxido de hidrogênio.................................75 

3.4.1.1 Cinética de decomposição do ozônio ........................................................................... 75 

3.4.1.2 Cinética de decomposição do peróxido de hidrogênio ................................................ 77 

3.4.2 Modelo para a propagação do ozônio em pilhas de rejeito de mineração de carvão..78 

3.4.2.1 Modelo para o reator integral ...................................................................................... 80 

3.4.2.2 Modelo para a pilha piloto ........................................................................................... 82 



 

 

3.4.3 Modelo para propagação do peróxido de hidrogênio em pilhas de rejeitos de 

mineração de carvão................................................................................................................85 

4 RESULTADOS .................................................................................................................... 93 

4.1 EXPERIMENTO COM LISÍMETROS - MICRORGANISMOS E OZÔNIO ................. 93 

4.2 EXPERIMENTO COM COLUNAS – OZÔNIO E PERÓXIDO DE HIDROGÊNIO ... 101 

4.3 CINÉTICA DA DECOMPOSIÇÃO DO OZÔNIO ......................................................... 110 

4.4 CINÉTICA DA DECOMPOSIÇÃO DO PERÓXIDO DE HIDROGÊNIO .................... 112 

4.5 RESULTADOS DAS SIMULAÇÕES: MODELO PARA O REATOR INTEGRAL .... 114 

4.6 RESULTADOS DAS SIMULAÇÕES: MODELO PARA A PILHA PILOTO .............. 116 

4.6.1 Simulação da propagação do ozônio em pilha de rejeito de mineração de carvão...116 

4.6.2 Simulação da aplicação de peróxido de hidrogênio em pilha de rejeito de mineração 

de carvão................................................................................................................................123 

4.7 COMENTÁRIOS SOB A ÓTICA ECONÔMICA .......................................................... 131 

5 CONCLUSÕES .................................................................................................................. 133 

REFERÊNCIAS ................................................................................................................... 135 

 

 

 





19 

 

1 INTRODUÇÃO 

 

A mineração é uma atividade econômica de extrema importância porque ela precede a 

confecção de muitos materiais e fontes de energia usados na produção em massa de produtos 

comercializados globalmente (OMER, 2008). A instalação de um empreendimento mineral 

usualmente proporciona à comunidade localizada em sua área de influência o aumento da oferta 

de emprego e renda, da disponibilidade de bens e serviços, da arrecadação de impostos e a 

melhoria da qualidade de vida. Em contrapartida pode também significar alterações 

indesejáveis na paisagem e nas condições ambientais. 

A superação da contradição representada pelos benefícios e os custos ambientais 

associados à instalação de um empreendimento mineral é um dos grandes desafios dos tempos 

atuais. As atividades de mineração causam impacto ambiental, principalmente associado à 

grande quantidade de resíduos sólidos que inclui rejeitos de minérios, outros minerais e rochas 

sem interesse comercial, minerais processados e produtos químicos usados no beneficiamento 

dos minerais (JONES et al., 2013).  

Práticas de mineração inadequadas realizadas no passado levaram a sérios problemas de 

contaminação em muitos locais ao redor do mundo (MAHAR et al., 2016). O principal efeito 

negativo das atividades de mineração está associado à drenagem ácida de mina (DAM), um 

efluente ácido carregado com metais pesados gerado nas minas pela oxidação de minerais que 

estavam soterrados e foram expostos ao oxigênio atmosférico (YEREL KANDEMIR e 

ANKARA, 2015).  

A DAM caracteriza-se por apresentar baixos valores de pH, que leva à solubilização de 

metais presentes em rochas, sedimentos e solos. Há diversas maneiras de prevenção da geração 

da DAM (MOODLEY et al., 2018). Como a oxidação do conteúdo pirítico (sulfetos) é causada 

pelo oxigênio, água e microrganismos (por exemplo, bactérias oxidantes de ferro), a formação 

da DAM pode ser limitada pela exclusão de qualquer um desses três componentes. No entanto, 

a prática mostra geração de DAM é persistente ao longo do tempo, e os tratamentos 

convencionais são medidas que devem ser contínuas, sem perspectivas de extinção do 

problema.  

Na região de Criciúma-SC o problema da DAM é ainda mais dramático, pois dois terços 

da malha hidrográfica estão totalmente afetados pela acidez e metais dissolvidos. Além disso 

há locais assoreados pela deposição de finos e ultrafinos do carvão, com acentuada turbidez e 

concentrações de sólidos sedimentáveis. 
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Apesar de a literatura reportar métodos de tratamento da DAM e dos rejeitos de 

mineração, não há uma estratégia definitiva e global para solução do problema. A DAM tem 

características específicas do local em que ela ocorre e seu tratamento tem particularidades, mas 

em todos os casos, a geração de DAM é persistente ao longo do tempo e as tecnologias de 

tratamento servem somente para minimizar- e não extinguir- a geração deste efluente ácido. 

Neste cenário a oxidação química in situ pode ser uma alternativa para eliminação da 

formação da DAM. Trata-se de uma tecnologia amplamente estudada para o tratamento de solos 

contaminados. Porém, não há relatos na literatura do uso da oxidação química in situ em rejeitos 

de mineração para minimizar problemas ambientais associados.  

Outro aspecto importante em relação a formação da DAM é a presença microbiológica. 

A literatura reporta que microrganismos do tipo acidithiobacillus ferrooxidans são capazes de 

aumentar a oxidação de minerais sulfetados na ordem de milhões de vezes se comparado à um 

meio abiótico, favorecendo a formação da DAM. Em outro extremo, há também os 

microrganismos redutores de sulfato, que são capazes de fixar o enxofre e possivelmente 

diminuir a lixiviação ácida. 

Assim, este trabalho visa avaliar a oxidação química in situ do rejeito de mineração de 

carvão para mitigação da geração da DAM utilizando ozônio e peróxido de hidrogênio como 

oxidantes, devido as suas características de serem oxidantes fortes que não deixam resíduos 

quando se decompõem durante o tratamento. Como o principal desafio quando se aplicam 

oxidantes na subsuperfície é a previsão do raio de influência do oxidante (ou distância efetiva 

de transporte), uma análise experimental e de simulação foi desempenhada para contribuir na 

busca de otimização do processo de oxidação química in situ. Além disso, um estudo sobre o 

efeito da presença microbiológica no rejeito de mineração é realizado para fornecer a relação 

entre os microrganismos capazes de acelerar ou regredir a geração de DAM. 
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1.1 OBJETIVOS 

 

1.1.1 Objetivo Geral 

 

Investigar a oxidação química in situ como alternativa inovadora para prevenção da formação 

da drenagem ácida de mina (DAM) a partir do rejeito da mineração de carvão por meio da 

extinção das fontes causadoras de drenagem ácida.  

 

1.1.2 Objetivos Específicos 

 

• Estudar o efeito da presença de microrganismos oxidantes de ferro e microrganismos 

redutores de sulfato na formação da DAM. 

• Avaliar o efeito da aplicação de ozônio na formação da DAM. 

• Avaliar o efeito da aplicação de peróxido de hidrogênio na formação da DAM. 

• Investigar o efeito da aplicação conjunta de ozônio e peróxido de hidrogênio na formação 

da DAM. 

• Analisar o efeito da oxidação química in situ na geração da DAM. 

• Desenvolver e validar modelos fenomenológicos que auxiliem na predição do raio de 

influência dos oxidantes quando aplicado ao rejeito de mineração de carvão. 
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1.2 DELINEAMENTO DO TRABALHO 

Por que? Para que? 

Embora diversas pesquisas tenham sido realizadas para mitigação da drenagem ácida de 

mina (DAM), nenhuma conseguiu eliminar o problema por completo. Não há na literatura 

relatos sobre a estratégia de aceleração da geração de DAM, que pode ser uma alternativa 

para a solução definitiva do problema. 

 

Hipótese 

A geração de DAM é um processo natural e lento. Apesar do tratamento da DAM ser 

bastante conhecido, é um processo dispendioso pois a geração da DAM é persistente ao 

longo do tempo. A principal hipótese é que o uso da oxidação química do rejeito de 

mineração de carvão deve incrementar a lixiviação dos minerais sulfetados causadores da 

DAM. Isso deve causar a extinção destes minerais geradores do problema. Assim, a 

formação de DAM é agravada momentaneamente, porém encerrada quando ocorrer a 

remoção da fonte causadora. 

 

Metodologia Científica 

• Uso de microrganismos oxidantes de ferro e redutores de sulfato para verificar os 

efeitos na formação de DAM quando os mesmos são aplicados no rejeito de 

mineração de carvão. 

• Uso do ozônio para oxidação química do rejeito de mineração de carvão, pois o 

ozônio ao se decompor não gera resíduo, sendo considerado um oxidante limpo. 

• Uso do peróxido de hidrogênio para oxidação química, pois sua decomposição 

também não gera resíduo adicional. 

• Monitoramento da formação de DAM via pH, Eh, condutividade, concentração de 

metais e sulfato. 

• Ensaios de ecotoxicidade para avaliar a mitigação da formação de DAM. 

• Caracterização química do rejeito de mineração de carvão antes e após o tratamento. 

• Desenvolvimento e validação de modelo fenomenológico de aplicação dos oxidantes 

(ozônio e peróxido de hidrogênio). 

Respostas 

• Comportamento de pH, Eh, condutividade, concentração de metais e sulfatos no 

lixiviado formado. 

• Teor de enxofre antes e após o tratamento. 

• Ecotoxicidade do lixiviado formado. 

• Modelos fenomenológicos capazes de realizar a predição da aplicação dos oxidantes 

(ozônio e peróxido de hidrogênio). 

 

OXIDAÇÃO QUÍMICA IN SITU DO REJEITO DE MINERAÇÃO DE CARVÃO 

PARA MITIGAÇÃO DA DRENAGEM ÁCIDA DE MINA 
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

Neste capítulo será apresentado um breve histórico da mineração de carvão na região 

de Criciúma-SC, a visão geral sobre a formação da DAM, uma revisão sobre as tecnologias 

atuais de tratamento da DAM e das pilhas de rejeito de mineração e aspectos importantes sobre 

a oxidação química in situ utilizando ozônio e peróxido de hidrogênio. 

2.1 Histórico da mineração de carvão na região de criciúma  

A mineração de carvão no Brasil iniciou-se, oficialmente, no ano de 1861, no 

município de Lauro Müller – SC (LOPES et al., 2009). Inicialmente o carvão era explorado por 

uma empresa inglesa que após algum tempo de extração, considerou o carvão catarinense de 

baixa qualidade o que acabou por inibir o interesse inglês. Por volta de 1855, foi aberta uma 

mina no Rio Grande do Sul para produção de carvão extraído em Arroio dos Ratos e em meados 

de 1863, a mineração de carvão nas localidades de Candiota e Hulha Negra ocorriam em minas 

de encosta e às margens de cursos de água (ORLANDI et al., 2002; SIECESC, 2010). 

Concomitante com a Primeira Guerra Mundial ocorreu um grande aumento na 

exploração de carvão nacional. Nessa época, os ramais ferroviários foram ampliados e novas 

empresas de mineração foram inauguradas: em 1917 entra em operação a Companhia Brasileira 

Carbonífera Araranguá (CBCA); em 1918, a Companhia Carbonífera Urussanga (CCU); em 

1921, surgem a Companhia Carbonífera Próspera e a Companhia Carbonífera Ítalo-Brasileira; 

e em 1922, a Companhia Nacional Mineração Barro Branco (ORLANDI et al., 2002; SIECESC, 

2010). 

Uma segunda etapa de alta exploração ocorreu no Governo Getúlio Vargas, com a 

construção da Companhia Siderúrgica Nacional – CSN e pela política Nacional para o consumo 

de carvão (CETEM, 2001), o decreto determinava o uso de 20% de carvão nacional em sua 

operação, na composição do coque. Na década de 70, com a crise do petróleo, as atenções 

voltaram-se novamente para o uso do carvão nacional e o governo, através do Programa de 

Mobilização Energética – PME, incentivou o consumo do carvão nacional (KOPPE e COSTA, 

2008). Porém, no início da década de 90, ocorreu a privatização do Complexo Siderúrgico 

Nacional e com ela o decréscimo da produção de carvão metalúrgico (mais de 15% do total) 

(LOPES et al., 2009). Cabe ressaltar que o início da exploração de carvão mineral em Santa 

Catarina se deu com a escavação manual de inúmeras bocas de minas nas encostas, onde 

afloram as camadas de carvão. Estas escavações eram realizadas com o uso de ferramentas 

manuais, portanto nas porções mais alteradas e brandas da camada se tornava possível a 

exploração, mas com o avanço das galerias o minério se tornava muito duro para ser explorado 
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manualmente. Assim, eram abandonadas as frentes de lavras, dando-se início a abertura de uma 

nova boca de mina (AMARAL et al., 2009). Observa-se hoje no município de Criciúma - SC 

que muitas dessas bocas de minas abandonadas continuam com DAM desde sua abertura. A 

Figura 1 ilustra uma foto de um depósito de rejeito de minério de carvão situado às margens do 

rio Sangão, no distrito de Rio Maina, próximo a Criciúma. 

 

Figura 1: Rejeito de minério de carvão situado às margens do rio Sangão em Criciúma-

SC. 

 

Fonte: Do autor. 

 

Estima-se que a quantidade de rejeitos da mineração de carvão na região sul do Brasil 

excedeu 300 milhões de toneladas em 2009 (AMARAL FILHO et al., 2013). O carvão bruto, 

obtido diretamente da mina, é denominado de minério run-of-mine (ROM). Dados estatísticos 

do SieceSC (Sindicato da Indústria de Extração de Carvão do Estado de Santa Catarina) indicam 

que a extração de ROM (run-of-mine) nos estados brasileiros do Paraná, Santa Catarina e Rio 

Grande do Sul entre os anos de 2010 e 2016 foi aproximadamente 87,2 milhões de toneladas 

(SIECESC, 2016). Isso mostra que a geração de rejeitos de mineração é contínua e estudos na 

área na área de tratamento e valorização destes resíduos são de grande importância. 

 

2.2 TIPOS DE MINERAÇÃO E CONTAMINAÇÃO DAS PILHAS DE REJEITO DE 

MINERAÇÃO 

 

As explorações de mineração podem ser classificadas em quatro grupos: minas a céu 

aberto, mineração subterrânea, mineração de lixiviação in situ e lixiviação em pilha. A geração 

de resíduos e o impacto no meio ambiente dependem do tipo e extensão da exploração. As 
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minas a céu aberto geram um sério impacto ao meio ambiente em todas as etapas do processo: 

desmatamento, remoção do solo superficial, exposição de rochas e minerais à atmosfera que 

foram enterrados por eras geológicas, moagem de rochas e minerais, beneficiamento por 

extração mineral e obtenção final do metal desejado. O processo de beneficiamento mineral 

gera grandes quantidades de rejeitos de mineração e produtos químicos. Estes resíduos são 

armazenados nos depósitos de minas, com o risco de lixiviação de metais pesados e produtos 

químicos no solo, águas superficiais e subterrâneas (ANDRADE et al., 2016). A mineração 

subterrânea também tem o potencial de afetar os ecossistemas, embora em menor grau do que 

a mineração a céu aberto. 

Os principais riscos estão associados à escavação de túneis e à drenagem de água do 

subsolo que é bombeada e descarregada na superfície. Este efluente é geralmente carregado 

com sedimentos que afetam os leitos dos rios e os ecossistemas aquáticos (LECHNER et al., 

2016).  

Um outro tipo de mineração é chamada lixiviação in situ. A mineração por lixiviação 

in situ mostra várias vantagens em relação à mineração a céu aberto e subterrânea tradicional. 

Há uma perturbação mínima da superfície e são geradas baixas quantidades de rejeitos de minas 

porque as rochas e os minerais não são escavados. Este processo usa soluções químicas 

agressivas que são injetadas na subsuperfície para dissolver os minerais desejados. Esta solução 

é então extraída e o metal precipitado.  

Apesar das vantagens da lixiviação in situ, o fluido residual remanescente no subsolo 

após o processo de lixiviação tem pH muito baixo e contém metais pesados, representando o 

risco de contaminação das águas subterrâneas e superficiais (SINCLAIR e THOMPSON, 2015) 

Uma técnica semelhante à lixiviação in situ é a lixiviação em pilha. Este é um método 

para extrair metais de uma pilha de materiais. A pilha é irrigada com a solução de extração e, 

em seguida, os metais dissolvidos são separados por precipitação. O exemplo típico de 

lixiviação em pilha é a irrigação com solução de cianeto para extrair ouro e outros metais. Os 

riscos ambientais com a lixiviação em pilha estão associados à falha da lagoa de lixiviação ou 

ao vazamento da solução através do revestimento geossintético que isola a pilha do solo. Assim, 

há um risco de contaminação do solo e da água com produtos químicos e metais prejudiciais 

(PETERSEN, 2016). 
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2.3 DRENAGEM ÁCIDA DE MINA (DAM) 

 

As questões ambientais com os locais de mineração estão associadas a depósitos de 

rejeito, intemperismo, drenagem ácida de mina, segurança de barragens e o impacto 

subsequente à paisagem e à qualidade das águas subterrâneas, águas superficiais e solo. O 

rejeito de mineração é o problema mais sério quando se lida com a restauração de antigas áreas 

de mineração (DOLD e FONTBOTÉ, 2002). Estes rejeitos contêm rochas minerais e minérios 

de baixo teor que foram rejeitados no processo de beneficiamento. 

Embora a concentração de metais nos rejeitos seja baixa para a indústria de mineração, 

ela é alta o suficiente para ser uma fonte contínua de metais que contamina o solo e a água. 

Assim, o rejeito de mineração em muitas minas abandonadas é um problema ambiental de longo 

prazo com danos graves ao meio ambiente e riscos intolerantes à saúde humana. Então, os locais 

de extração de mineração exigem monitoramento e intervenções contínuas, que impõem custos 

elevados à indústria de mineração e à sociedade (JAMBOR et al., 2003). Outros efeitos 

adversos do rejeito de mineração inclui a erosão eólica e hídrica, e a ausência de nutrientes 

essenciais na estrutura do solo que impede o crescimento das plantas e a possível restauração 

de processos naturais. 

Um outro problema importante associado ao rejeito de mineração é o pH e a 

composição da drenagem ácida de mina que é definida pela reação dos minerais em nas pilhas 

de rejeitos com agentes externos, como o oxigênio atmosférico. O exemplo clássico da geração 

de DAM é com relação a pirita (sulfeto de ferro). Os minerais sulfetados podem ocorrer 

naturalmente em minas e, muito frequentemente, os sulfetos metálicos são o mineral alvo para 

a extração de metais (por exemplo, Cu, Zn, Sn e Pb). 

Os sulfetos são estáveis quando estão na subsuperfície da crosta terrestre, mas o 

problema surge quando os sulfetos são escavados e expostos ao oxigênio atmosférico devido 

às reações de oxidação que finalmente levam à produção de ácido sulfúrico e metais dissolvidos 

na drenagem ácida da mina (AKCIL e KOLDAS, 2006). A Figura 2 ilustra uma representação 

conceitual de uma pilha de rejeitos de mineração exposta a atmosfera. 
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Figura 2: Ilustração conceitual de uma pilha de rejeitos exposta a atmosfera. 

 

Fonte: Adaptado de RITCHIE, 1994. 

 

Tomando como exemplo a pirita, o processo de geração de DAM pode ser representado 

de forma global e simplificado pela Equação 1: 

 

4 𝐹𝑒𝑆2 + 15 𝑂2 + 14 𝐻2𝑂 → 4 𝐹𝑒(𝑂𝐻)3 + 8 𝐻2𝑆𝑂4              Equação 1 

 

Na realidade, a oxidação da pirita é um processo que ocorre em vários estágios, alguns 

dos quais simultâneos, em função do tempo de exposição ao oxigênio atmosférico, dos 

processos microbiológicos e das condições predominantes no interior da pilha ou depósito de 

rejeitos. As reações químicas associadas a estes estágios são comumente representadas pelas 

Equações 2,3,4 e 5: 

 

2 𝐹𝑒𝑆2 + 7 𝑂2 + 2 𝐻2𝑂 → 2 𝐹𝑒2+ + 4 𝑆𝑂4
2− + 4 𝐻+  Equação 2 

𝐹𝑒𝑆2 + 14 𝐹𝑒3+ + 8 𝐻2𝑂 → 15 𝐹𝑒2+ + 2 𝑆𝑂4
2− + 16 𝐻+  Equação 3 

4 𝐹𝑒2+ +  𝑂2 +  4 𝐻+ → 4 𝐹𝑒3+ + 2 𝐻2𝑂  Equação 4 

4 𝐹𝑒2+ + 10 𝐻2𝑂 +  𝑂2 → 4 𝐹𝑒(𝑂𝐻)3 +  8 𝐻+  Equação 5 

A oxidação direta da pirita pelo oxigênio e água ocorre segundo a Equação 2. A 

velocidade dessa reação é influenciada pela superfície da pirita exposta ao oxigênio, e também 

pela concentração de oxigênio no meio e temperatura. Além do oxigênio, a oxidação da pirita 

pode ocorrer pela presença do íon férrico (Fe3+) em solução (Equação 3). Esse processo é 

também denominado oxidação indireta. Segundo Singer e Stumm (1970), essa é uma reação 



28 

 

rápida desde que exista íon férrico em concentração suficiente para que ela ocorra. À medida 

que este íon presente no sistema é consumido, a velocidade de oxidação decresce e passa a ser 

dependente da velocidade de produção desse íon, representada pela Equação 4. 

De acordo com Apello e Postma (1994) a cinética da oxidação do íon ferroso (Fe2+) a 

férrico (Fe3+), representada pela Equação 4, além de dependente do pH, é afetada também pela 

ação de microrganismos em especial as do tipo Acidithiobacillus ferroxidans. Para valores de 

pH acima de 4, a velocidade de oxidação do íon ferroso aumenta rapidamente com o aumento 

do pH. Entretanto, nestas condições o íon férrico não estará disponível para oxidação da pirita, 

tendendo a precipitar como hidróxido férrico (Equação 5). Para pH inferior a 4,5, a velocidade 

de oxidação do íon ferroso é mais lenta. Assim, os microrganismos do tipo oxidantes de ferro, 

como o Thiobacillus ferrooxidans, podem acelerar a produção de íon férrico num fator maior 

que 106 em relação aos sistemas puramente abióticos. Entretanto, em função do exposto acima, 

este efeito só é observado para baixos valores de pH (NORDSTROM, 1982).  

A geração da DAM é um processo lento, e persistente ao longo do tempo. Estima-se 150 

anos para oxidar totalmente o conteúdo pirítico de uma pilha de rejeitos que contenha 

inicialmente 2% de pirita (RITCHIE, 1994). 

De acordo com Vaz (2003), dois terços da malha hidrográfica da região de Criciúma estão 

comprometidos. Os rios da região apresentam valores de pH abaixo de 3 e elevados teores de 

sulfatos de ferro, além disso há locais assoreados pela deposição de finos e ultrafinos do carvão, 

com acentuada turbidez e concentrações de sólidos sedimentáveis. 

Ainda segundo o autor supracitado, os rejeitos piritosos quando abandonados 

comprometem áreas superiores a 5.000 hectares na região carbonífera e a lixiviação destas 

pilhas contribui para a acidificação do solo e das águas superficiais. Na Figura 3 pode-se 

visualizar os impactos gerados pela DAM no rio Sangão (A) e os rejeitos oriundos da 

mineração/beneficiamento do carvão expostos ao meio ambiente, ambos em Criciúma – SC(B).  
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Figura 3: Impactos ambientais gerados pela DAM: rio Sangão com rejeito de mineração 

de carvão depositado em sua margem (A) e rejeitos oriundos da 

mineração/beneficiamento do carvão expostos ao meio ambiente em Criciúma (B). 

 

Fonte: Do autor. 

 

2.3.1 Efeitos dos metais pesados no meio ambiente  

 

Os metais pesados existem naturalmente no solo. Eles podem ser liberados dos minerais 

por vários fatores, como intemperismo dos materiais de origem e reações químicas e 

bioquímicas com outros compostos no meio. Assim, os metais pesados são mobilizados 

aumentando sua concentração no solo e corpos d'água. Sabe-se que os metais pesados são 

contaminantes tóxicos e são reconhecidos como o grupo contaminante mais comum em todo o 

mundo.   

As propriedades físico-químicas dos metais pesados definirão sua especiação, 

mobilidade e destino em locais contaminados. Em geral, a concentração de metais, o pH, a 

capacidade de troca catiônica, o teor de matéria orgânica e a mineralogia do solo afetam a 

especiação química e sua retenção na fase sólida do solo (SPURGEON e HOPKIN, 1996; 

TAKÁČ et al., 2009). A solubilidade da maioria dos metais diminui com o aumento do pH 

devido à hidrólise e à formação de hidróxidos insolúveis, mas o conteúdo de matéria orgânica 

e argila também afeta a especiação e a mobilidade do metal devido ao aumento de adsorção 

(TAKÁČ et al., 2009). Por outro lado, a presença de metais tóxicos em um solo contaminado 

restringe a biodegradação de poluentes orgânicos (SANDRIN et al., 2000).  

A contaminação por rejeito de minas é caracterizada por alto teor de metais e baixo pH, 

ambos os fatores causam biotoxicidade. Esses fatores são em grande parte sinérgicos, porque o 

baixo pH geralmente aumenta a biodisponibilidade do metal (STEVENSON e COLE, 1999; 

MENDEZ e MAIER, 2008). Isto explica porque as áreas afetadas pela contaminação de rejeitos 
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de minas são desprovidas de vegetação (MOYNAHAN et al., 2002; MENDEZ e MAIER, 

2008). Assim, a restauração de antigas minas e áreas de rejeitos deve concentrar-se na redução 

dos efeitos negativos do baixo pH e da contaminação por metais, a fim de restaurar a cobertura 

vegetal como um primeiro passo na restauração ambiental de toda a área. 

 

2.4 Microrganismos oxidantes de ferro (MOF) 

 

Dentre os microrganismos oxidantes de ferro (MOF) destaca-se o Thiobacillus 

ferrooxidans, que possui a capacidade de oxidar o íon ferroso. Este microrganismo tem sido 

explorado na biohidrometalurgia, onde a biolixiviação de minerais sulfetados e o controle ou 

tratamento da drenagem ácida de mina são dois processos importantes. O microrganismo 

Thiobacillus ferrooxidans foi descoberto em águas ácidas de minas de carvão em 1957 

(RODRIGUES, 2001 ; MURTA, 2005). Teixeira et al., (2002) descrevem o microrganismo 

como uma espécie acidófila que apresenta como metabolismo central à oxidação de sulfetos 

metálicos, enxofre reduzido e íons ferrosos, como forma de obtenção de energia para o seu 

metabolismo. O Thiobacillus ferrooxidans é termófilo, com temperatura ideal de proliferação 

em torno de 50°C.  É também uma bactéria gram-negativa, obrigatoriamente autotrófica e 

aeróbica. Estas bactérias são móveis e possuem flagelos polares. Com pH em torno de 3,5, as 

populações bacterianas acidófilas, começam a se multiplicar, catalisando a transformação de 

Fe+2 em Fe+3 e favorecendo um ciclo bastante rápido entre as Equações 4 e 5, que se processa 

até a degradação total da pirita (PASTORE e MIOTO, 2000; FAGUNDES, 2005).  

Estes microrganismos podem aumentar (quando presentes) ou diminuir (quando 

ausentes) a velocidade das reações de oxidação e, consequentemente, elevar ou reduzir a taxa 

de geração ácida. Sengupta (1993) apresenta fatores adicionais que influenciam e determinam 

a atividade bacteriana e a taxa de geração ácida associada, nos casos em que a aceleração 

bacteriológica é significativa, como a energia de ativação bacteriológica, a densidade 

populacional bacteriana, a taxa de crescimento populacional, a concentração de nitrato, a 

concentração de amônia, o teor de dióxido de carbono e concentrações de inibidores 

bacteriológicos. 

 

2.5 Microrganismos redutores de sulfato (MRS) 

 

Em ambientes anaeróbios, os microrganismos redutores de sulfato (MRS) são 

fundamentais nos processos relacionados aos ciclos do enxofre e do carbono (MUYZER e 
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STAMS, 2008). Além da variedade de substratos orgânicos utilizados por esse grupo na 

dissimilação do sulfato, ele se destaca quanto à variedade de ambientes em que podem ser 

encontrados. MRS foram detectados e isolados de ambientes com temperaturas extremas como 

fontes hidrotermais e domo de lama vulcânica (ELSGAARD et al., 1994), em locais com alta 

pressão como fendas oceânicas, jazidas de petróleo e sedimentos marinhos (JEANTHON et al., 

2002), em ambientes ácidos como drenagem ácida de mina (JOHNSON, 1995) ou em locais 

extremamente alcalinos, como em lagos de soda (PIKUTA et al., 1997). Todavia, a grande 

maioria do grupo habita regiões bentônicas de lagos, rios e mares, áreas alagadas e pantanosas, 

além de plantas de tratamento de águas residuárias (GIBSON, 1990). 

As características abióticas do ecossistema são fatores decisivos para o crescimento e 

atividade dos microrganismos (HAO et al., 1996). Microrganismos redutores de sulfato 

crescem melhor em condições moderadamente alcalinas (pH 7,0 –7,8), mesófilas (28 – 38 ⁰C) 

e em ambientes redutores cujos valores de Eh se encontrem na faixa de -150 a 200 mV 

(MADIGAN et al., 2004). Contudo, a redução dissimilativa de sulfato por MRS foi observada 

em ambientes ácidos de drenagens ácidas de mina (JOHNSON et al., 2002; KÜSEL et al., 2001; 

JOHNSON, 1995; HWANG e JHO.,2018), em ambientes alcalinos (KJELDSEN et al., 2007; 

PIKUTA et al., 1997; FRY et al.,1997), termófilos (DOMINGUES et al.,2006; JEANTHON et 

al., 2002; ELSGAARD et al., 1994) e psicrófilos (VANDIEKEN et al., 2006; KNOBLAUCH 

et al., 1999; SASS et al., 1998). 

 Um fator ambiental determinante no desenvolvimento de MRS é a sua capacidade de 

sobreviver em condições aeróbias. MRS são tradicionalmente classificados como heterótrofos 

anaeróbios e como organismos incapazes de tolerar oxigênio molecular, sendo assim restritos 

a ambientes anóxicos (HAO et al., 1996; GIBSON, 1990). Porém, diversos estudos têm relatado 

a capacidade de MRS sobreviverem em condições aeróbias e metabolizar sulfato na presença 

de oxigênio (MARSCHALL et al., 1993). Algumas espécies de MRS possuem enzimas capazes 

de evitar os efeitos deletérios das espécies reativas de oxigênio como radicais superóxidos e 

peróxidos (PEREIRA et al., 2008; SANTANA, 2008; DOLLA et al., 2006) ou podem criar 

micronichos anóxicos em zonas óxicas (KJELDSEN et al., 2007; KREKELER et al., 1998; 

SASS et al., 1998). 

 

2.6 Tecnologias de tratamento para locais de mineração 

 

Locais contaminados com metais pesados são uma grande preocupação para o meio 

ambiente e a saúde pública. Os efeitos negativos dos metais pesados nos ecossistemas podem 
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ser observados não apenas na área afetada, mas também nos arredores, devido à mobilização e 

transporte de metais pela água, lençol freático e ar. Esses fenômenos são especialmente 

importantes em locais de mineração devido às grandes áreas afetadas pela contaminação por 

metais pesados e por depósitos de minas que atuam como fonte de metais (RODRÍGUEZ et al., 

2009). Assim, são necessárias tecnologias de remediação rápidas e eficazes para restaurar os 

locais contaminados, a fim de eliminar o risco à exposição a metais pesados e evitar a 

disseminação dos contaminantes para o entorno no futuro (NAVARRO et al., 2008). 

A ausência de práticas sistemáticas de remediação e recuperação em antigas minas 

levaram a locais legados com impacto significativo no meio ambiente (FERNÁNDEZ-

CALIANI et al., 2009). As atuais atividades de mineração também causam um impacto 

significativo no meio ambiente, principalmente associado ao rejeito de mineração (EDRAKI et 

al., 2014). Assim, as questões relacionadas com os rejeitos de mineração e a DAM devem ser 

abordadas durante e após a operação de mineração para minimizar seu impacto. Em ambos os 

casos a tecnologia ou tecnologias de remediação e seu modo de operação podem ser 

selecionados com base nas condições reais do local, como impactos nos ecossistemas e 

população circundantes, necessidades de remediação e limites regulatórios e recursos 

disponíveis (humano e capital) (TISCHEW e KIRMER, 2007).  

Ao tratar da restauração de áreas de minas, a primeira questão a ser respondida é o 

imediatismo da implementação da tecnologia. Se houver um risco especial para a saúde pública 

ou se os ecossistemas sensíveis estiverem sendo afetados, a implementação da tecnologia de 

remediação deve ser feita imediatamente (menos de 1 ou 2 anos). A tecnologia de remediação 

pode ser uma solução permanente para o problema ou apenas pode ser um primeiro passo em 

um projeto de restauração mais complexo. Este primeiro passo deve ser concebido para suprimir 

ou atenuar o efeito negativo sobre a população ou ecossistema para ganhar tempo para o projeto 

e aplicação de uma solução mais permanente (PERKINS et al., 2016). A segunda pergunta a 

ser respondida na recuperação de um local de mineração é se a tecnologia de remediação deve 

tratar os rejeitos de mineração, a DAM ou ambos (USEPA, 2012). Atualmente as chamadas 

Melhores Práticas de Gestão (MPG) para locais de mineração se concentram em estratégias 

para minimizar o dano ambiental, caracterizando a água influenciada pela mineração, usando 

sistemas de tratamento passivos e instalando coberturas de solo. Abordagens para integração 

de energia renovável no local, recuperação de recursos naturais e residuais e integração de 

limpeza com restauração de local também são utilizadas. 

A exposição da população e dos ecossistemas ao rejeito de mineração é através do 

intemperismo e transporte por águas superficiais, poeira dispersa pelo vento e lixiviação de 
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metais para a superfície e águas subterrâneas. Além disso, o uso de rejeito de mineração como 

material de construção no passado, especialmente no pavimento de estradas, aumentou a 

exposição e os riscos à população e ecossistemas. A fim de reduzir a exposição, o rejeito de 

mineração pode ser escavado e transportado para um aterro seguro, mas isso só é possível para 

quantidades relativamente pequenas. Normalmente, os rejeitos de mineração são acumulados 

em grandes lagoas ou pilhas, e a escavação e o transporte não são viáveis. Nesta situação, a 

exposição ao rejeito de mineração pode ser minimizada usando tecnologias que imobilizam o 

material e reduzem a lixiviabilidade e biodisponibilidade do metal. A imobilização dos 

materiais pode ser conseguida usando barreiras físicas ou projetadas e favorecendo o 

desenvolvimento da vegetação natural (HARRIS e RENGASAMY, 2004). 

Em casos especiais, quando a DAM afeta poços ou corpos d'água usados para a 

população local, uma estação de tratamento pode ser instalada no ponto de consumo. De 

qualquer forma, uma solução permanente para a DAM implica o tratamento na fonte usando 

tecnologias de remediação para ambos (rejeito e DAM). 

Outro ponto a ser considerado na seleção de tecnologias para remediação de minas é o 

uso de tecnologias "ativas" ou "passivas" (HENGEN et al., 2014; SKOUSEN et al., 2017). As 

tecnologias ativas podem ser definidas como sistemas de engenharia que exigem operações, 

supervisão e controle humanos e manutenção. Essas tecnologias exigem um consumo 

significativo de energia e produtos químicos. As tecnologias passivas não requerem operações 

humanas regulares, controle ou manutenção, mas requerem monitoramento regular para 

assegurar a retenção, imobilização e/ou degradação dos contaminantes e o progresso na 

restauração/remediação da área afetada (ZIEMKIEWICZ et al., 2003).  

As tecnologias passivas usam uma combinação de materiais sólidos para criar uma 

barreira física que imobiliza os rejeitos de mineração e reduz sua reação com os agentes 

naturais, limitando a mobilização de metais pesados. Os materiais de cobertura devem ser 

selecionados para criar o ambiente apropriado para o desenvolvimento da vegetação natural que 

favoreça a estabilização do rejeito de mineração. Em geral, as tecnologias passivas são 

preferidas devido aos custos mais baixos associados ao controle, operação e manutenção, em 

comparação com as tecnologias ativas (RAKOTONIMARO et al., 2017). 
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2.7 TECNOLOGIAS ATUAIS PARA TRATAMENTO DA DAM E DE PILHAS DE 

REJEITO DE MINERAÇÃO 

 

Nesta seção são reportadas as tecnologias utilizadas atualmente para o tratamento da 

DAM e pilhas de rejeito de mineração. Estas técnicas são elencadas na Tabela 1. 

 

Tabela 1: Tecnologias de tratamento da DAM e pilhas de rejeito de mineração 

Tecnologias de tratamento da DAM Tecnologias de tratamento de pilhas de 

rejeito de mineração 

Precipitação química Tecnologias de passivação 

Oxidação/redução química Cobertura com materiais inertes 

Barreiras reativas permeáveis Recheio e descarte subaquático 

Eletrocoagulação Solidificação/estabilização - vitrificação 

Troca iônica Lavação do solo 

Separação por membrana Eletrocinética 

Reatores biológicos Tratamento biológico in situ 

Tapetes biológicos Fitotecnologias 

Construção de lagoas de tratamento  

Fonte: Adaptado de KARACA et al., 2017. 

 

2.7.1 Tecnologias de tratamento da DAM 

 

As tecnologias de tratamento da DAM implicam na coleta de água e o tratamento em 

instalações de engenharia específicas, ou a construção de barreiras passivas que interceptem o 

fluxo de águas superficiais e subterrâneas (HENGEN et al., 2014).  

As tecnologias de tratamento da DAM podem ser baseadas em vários processos físico-

químicos e biológicos. A precipitação química é uma tecnologia convencional que pode 

neutralizar a DAM e precipitar os cátions metálicos (MATLOCK et al., 2002). Reagentes 

alcalinos (NaOH, CaO, Ca(OH)2, CaCO3) podem ser usados para neutralização e precipitação 

química de metais. Outros reagentes, como sulfetos, podem ser usados para a precipitação de 

metais. Coagulantes (sais de Al3+ e Fe3+) São outra alternativa para a remoção simultânea de 

partículas suspensas e íons em solução (FU e WANG, 2011).  

A oxidação química (BANKS et al., 1997) requer a construção e operação de instalações 

específicas: um tanque de reator seguido por um tanque de decantação para separar o 
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precipitado. Em alguns casos, a precipitação química pode ser feita diretamente no corpo de 

água onde o precipitado permanece no fundo do leito do rio ou lago. Esta tecnologia é eficaz 

na neutralização da precipitação de água e metal, mas os produtos químicos e o controle e 

supervisão podem resultar em grandes custos. A neutralização química e a precipitação podem 

ser combinadas com a oxidação (ou redução) química para transformar metais em solução em 

outras espécies que podem ser facilmente separadas. Assim, Fe, Mn, As e outras espécies 

metálicas e semi-metálicas problemáticas podem ser oxidadas aumentando a eficiência da 

separação. Os reagentes típicos incluem ozônio, hipoclorito de sódio, peróxido de hidrogênio e 

permanganato de potássio. O uso de oxigênio atmosférico também foi proposto em uma 

tentativa de melhorar a oxidação para minimizar o custo com produtos químicos (DAVIES et 

al., 2016).  

Barreiras reativas permeáveis é outra tecnologia interessante para o tratamento da DAM, 

especialmente águas subterrâneas contaminadas (SHARMA e REDDY, 2004). A ideia básica 

deste sistema é a construção de uma barreira na subsuperfície que intercepta o fluxo de água 

subterrânea. A barreira é composta de material reativo que neutraliza o efluente, precipita 

metais e provoca a transformação química ou biológica dos contaminantes. A barreira é 

projetada para tratar os contaminantes com uma perturbação mínima da hidrogeologia das águas 

subterrâneas. Esta tecnologia passiva requer baixa supervisão, controle e manutenção (OBIRI-

NYARKO et al., 2014). 

Outras tecnologias físico-químicas que podem ser usadas no tratamento DAM incluem 

a eletrocoagulação, a troca iônica e a separação por membrana acionada por pressão. Essas 

tecnologias podem remover partículas suspensas e/ou metais em solução. Em geral, essas 

tecnologias mostram alto custo de energia, materiais e operação humana. Seu uso é limitado a 

casos específicos onde é necessária alta separação eficiência em fluxo relativamente baixo 

(PINTO et al., 2016). Sistemas biológicos também podem ser usados na remoção e imobilização 

de metais pesados (JOHNSON e HALLBERG, 2005). Reatores biológicos anaeróbios com 

bactérias redutoras de sulfato é um processo comum para o tratamento de efluentes com metais 

pesados e baixo pH (SÁNCHEZ-ANDREA et al., 2014).  

A atividade microbiana produz sulfeto e bicarbonato que permitem a precipitação de 

cátions metálicos (Cd, Zn, Pb, Cu) em pH acima de 5. A atividade microbiana provoca uma 

mudança no potencial de oxidação-redução do efluente que resulta na precipitação de muitos 

metais e semi-metais que podem ser separados do efluente em um tanque de decantação. As 

limitações deste sistema estão relacionadas à adição de uma fonte de carbono orgânico, 
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necessária ao metabolismo bacteriano. Isto mantém o pH e o fluxo no intervalo adequado para 

garantir a atividade bacteriana. O pH abaixo de 2 pode causar a inibição destas bactérias.  

Outra alternativa interessante para o tratamento biológico da DAM são os tapetes 

microbianos (PHILLIPS et al., 1995). Eles são compostos principalmente de cianobactérias 

(algas azuis-verdes) que são microrganismos fotossintéticos com requisitos mínimos para o 

cultivo. Eles usam a luz solar como fonte de energia e CO2 atmosférico como fonte de carbono. 

Nutrientes (N, P) estão geralmente presentes na água em quantidade suficiente. Os tapetes 

microbianos crescem muito rapidamente e têm a capacidade de se desenvolver em condições 

adversas (baixo pH e altas concentrações de metais). Os tapetes microbianos são capazes de 

acumular metais, semi-metais, radionuclídeos e oxiânions presentes no efluente da mina. A 

atividade metabólica está relacionada à luz solar. Durante o dia, a concentração de oxigênio no 

efluente aumenta e, portanto, o potencial redox. Metais e semi-metais podem ser removidos do 

efluente por troca iônica, adsorção, oxidação/ redução e precipitação com biofloculantes. Os 

tapetes microbianos podem ser projetados como um sistema de percolação ou um leito 

fluidizado para aplicações de grande escala. As principais vantagens são a facilidade de 

operação, baixa manutenção e custo. As principais limitações estão relacionadas ao baixo pH e 

alta concentração de metais do efluente da mina que podem comprometer a sobrevivência de 

microrganismos (SHEORAN e BHANDARI, 2005).  

Construção de lagoas de tratamento, também chamado de zona úmida, combinam os 

processos bióticos e abióticos de áreas úmidas naturais para tratar a DAM promovendo a 

oxidação/redução de metais pesados e sua imobilização no solo ou retenção na biomassa 

(ADAMS et al., 2013). O projeto da lagoa de tratamento e a presença de zonas aeróbicas ou 

anaeróbicas definirão os processos biológicos e químicos nas áreas úmidas e os mecanismos 

para a remoção de metais do efluente (DOLEY e AUDET, 2013). Essas lagoas de tratamento 

têm sido usadas para águas pluviais e águas residuais (esgoto) (WU et al., 2015), mas essa 

tecnologia evoluiu e pode ser usada agora para uma variedade de efluentes contaminados, 

incluindo a DAM. As principais vantagens estão relacionadas à flexibilidade das áreas úmidas 

que podem operar sob condições de fluxo variável e podem tratar diferentes contaminantes, 

mesmo contaminação mista. A lagoa também pode operar com supervisão e controle mínimos 

e sem entrada de energia. Ela tem o potencial de ser um sistema de tratamento de longo prazo, 

embora precise de alguma manutenção para garantir eficiência de correção. As limitações estão 

relacionadas às concentrações de pH e metais que podem comprometer sobrevivência de 

organismos e plantas (WHITING et al., 2004). 
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2.7.2 Tecnologias de tratamento de rejeitos de mineração 

 

O rejeito de mineração é um problema devido às suas características físico-químicas que 

não permitem o desenvolvimento da vegetação natural. No entanto, o principal problema é sua 

influência na formação da DAM. As transformações geoquímicas nos rejeitos de mineração 

resultam na liberação contínua de metais pesados e íons H+ que caracterizam a DAM. Assim, 

o rejeito de mineração tem um enorme impacto na formação da DAM, consequentemente, no 

meio ambiente. É por isso que a restauração de áreas de minas tem que se concentrar no 

isolamento e estabilização dos rejeitos de mineração (EDRAKI et al., 2014). Como a DAM é 

gerada pela reação dos materiais sólidos (rejeito de mineração) com o oxigênio atmosférico e o 

íon férrico, as tecnologias de remediação estão concentradas no isolamento desses rejeitos dos 

agentes atmosféricos para armazená-los no subsolo da mina ou submersos em construções de 

engenharia (AUBERTIN et al., 2016). Este tipo de remediação é geralmente aplicado a rejeitos 

contendo sulfetos para evitar sua oxidação com oxigênio atmosférico. Alguns aditivos 

orgânicos podem ser adicionados à água para assegurar condições anaeróbicas no fluido 

intersticial em contato com o rejeito de mineração. A matéria orgânica favorece a atividade 

biológica que consome o oxigênio disponível, limitando a difusão de oxigênio da superfície 

mais profunda nos depósitos de rejeito (AUBERTIN et al., 2016). 

Um processo de remediação mais comum usa um material inerte para cobrir o rejeito de 

mineração (PEPPAS et al., 2000) com o objetivo de isolá-lo dos agentes atmosféricos (como 

vento, chuva e escoamento de água), reduzindo a intemperização, reação e dissolução de metais. 

O sucesso desta tecnologia depende em grande parte da capacidade da cobertura inerte em 

impedir a penetração de água e oxigênio no rejeito de mineração (EDRAKI et al., 2014). 

De maneira semelhante as tecnologias de passivação têm o objetivo de impedir a 

oxidação de sulfetos presentes nos rejeitos de mineração (BEJAN e BUNCE, 2015). Essas 

tecnologias usam uma variedade de produtos químicos para passivar os sulfetos. Os produtos 

químicos mais comuns utilizados incluem fosfato, sílica, permanganato e vários materiais 

orgânicos. A reação desses aditivos com os minerais de sulfeto cria um revestimento que 

impede a oxidação futura. As limitações da tecnologia de passivação estão relacionadas com o 

alto custo do tratamento e a estabilidade e duração do revestimento, que são difíceis de definir 

e dependem das condições ambientais. 

Neste sentido, observa-se que as estratégias existentes visam a imobilização dos sulfetos 

presentes no rejeito de mineração, sendo que uma abordagem buscando a eliminação do 

conteúdo sulforoso não foi admitida até os tempos atuais. Desse modo a proposta apresentada 
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neste trabalho -que procura acelerar a extinção de sulfetos- pode ser uma alternativa mais 

benéfica se comparada às estratégias que buscam impedir o contato enxofre-água-oxigênio. 

Solidificação/estabilização e vitrificação são tecnologias corretivas que tendem a 

imobilizar contaminantes no local original em vez de serem degradadas, destruídas ou 

removidas (SHARMA e REDDY, 2004). Contaminantes, isto é, metais pesados, são confinados 

e imobilizados. A solidificação usa materiais de ligação para misturar com o solo ou o rejeito 

de mineração a ser tratado, de modo que um material de bloco sólido é formado prendendo os 

contaminantes dentro. Materiais de ligação comum são cimento, aglutinantes de pozolana, 

asfalto e argila (WANG et al., 2015a). Como exemplo, As, Cu, Zn e Cr foram estabilizados 

adicionando emendas orgânicas (esterco e composto) e/ou fosfatos inorgânicos (OKIEIMEN et 

al., 2012). Em geral, solidificação/estabilização é um tratamento de baixo custo, uma vez que 

os aditivos e reagentes são relativamente baratos e podem ser aplicados a diferentes tipos de 

solos com resultados satisfatórios.  

A vitrificação é uma tecnologia térmica para a imobilização de contaminantes 

inorgânicos que envolve a aplicação de corrente elétrica para fundir o solo em altas 

temperaturas. Assim, poluentes orgânicos são destruídos pela pirólise e contaminantes 

inorgânicos são aprisionados em um material semelhante a vidro formado quando os minerais 

do solo se fundem (SHARMA e REDDY, 2004; KHAN et al., 2004). Mesmo que essa técnica 

tenha excelente durabilidade a longo prazo, o alto teor de argila e umidade e detritos podem 

afetar a eficiência do processo. Este método é aplicável somente para contaminação em 

profundidades rasas e áreas relativamente pequenas. O alto custo de energia pode 

potencialmente ser proibitivo para sua aplicação em depósitos de rejeitos (MULLIGAN et al., 

2001; SHARMA e REDDY, 2004). 

Como outra alternativa, a combustão latente de contaminantes de fase líquida não 

aquosa (NAPLs) foi proposta quando há a incorporação dos NAPLs em meios sólidos porosos. 

A combustão dos NAPLs é iniciada com uma fonte de energia externa, mas a combustão é auto-

sustentada com sua liberação de energia. O processo termina quando todo o NAPL é destruído 

ou quando a fonte de oxigênio é removida. A combustão latente demonstrou ser eficaz em 

vários tipos de solo e contaminantes (SWITZER et al., 2009). 

A lavação do solo implica a escavação do solo e a posterior suspensão das partículas do 

solo na solução de lavação em um aparelho especialmente projetado para a lavação de sólidos 

(DERMONT et al., 2008). Esta é uma tecnologia de remediação ex-situ que permite um controle 

rigoroso das condições de operação (pH, temperatura, relação solo-água, concentração do 

agente químico). A solução de lavação pode ser projetada para cada aplicação ajustando o pH 
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e a natureza e concentração de agentes facilitadores para maximizar a extração de metais 

pesados das partículas do solo. Assim, por exemplo, as eficiências de remoção de Pb e Zn em 

solos agrícolas podem ser superiores a 90% usando ácidos orgânicos como agentes facilitadores 

(WANG et al., 2015b). Ácido etilenodiamino tetra-acético e cloreto férrico mostraram um 

comportamento bom quando usado como agente de extração para Cd, Cu e Zn de solo 

contaminado atingindo remoções de 90-95% (BILGIN e TULUN 2016). Até mesmo as 

sustentações húmicas podem ser usadas para a remoção de Cd, Cu, Ni, Pb e Zn de um solo 

envelhecido e contaminado, atingindo eficiências que variam de 30 a 80% (KALINOWSKI e 

HALDEN, 2012). Esta tecnologia é principalmente aplicável para solos permeáveis quando 

comparado aos solos de baixa permeabilidade ou solos heterogêneos. As águas residuais 

resultantes da lavação dos solos necessitam de um tratamento adicional e é necessário um 

grande espaço para o sistema de lavação (SHARMA e REDDY, 2004). Além disso, as 

condições adversas da solução de lavação podem afetar as propriedades físico-químicas do solo 

e seus possíveis usos. Todos esses inconvenientes limitam a aplicação da lavação do solo nas 

minas.  

A lavação do solo in situ é uma tecnologia de remediação que remove os contaminantes 

do solo, injetando uma solução de água no subsolo. Este tipo de aplicação é semelhante ao que 

é proposto neste trabalho. A Figura 4 ilustra o conceito da lavação do solo in situ. 

 

Figura 4: Ilustração de um sistema de lavação do solo in situ. 

 

Fonte: Adaptado de TRELLU et al., 2016. 

 

O fluxo de água dissolve os contaminantes e os transporta para poços onde a mistura de 

água e contaminantes é acumulada. Então, a solução é bombeada e tratada. A eficiência de 
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remediação pode ser aumentada usando ácidos, bases, agentes complexantes e outros agentes 

facilitadores que aumentam a solubilidade na água dos contaminantes (SHARMA e REDDY, 

2004). 

No entanto, o uso de produtos químicos in situ no solo pode ser limitado por 

regulamentos e melhores práticas de remediação (TRELLU et al., 2016). Assim, os agentes 

facilitadores devem ser cuidadosamente selecionados para cumprir os requisitos legais, 

evitando riscos adicionais para ecossistemas devido à injeção de possíveis substâncias químicas 

nocivas no subsolo. Metais como Cr, Pb, Cu, Zn foram satisfatoriamente removidos do solo 

contaminado usando ácidos orgânicos como agentes facilitadores (WASAY et al., 2001; 

LEŠTAN et al., 2008). 

As principais desvantagens da tecnologia estão associadas à solubilidade do 

contaminante, permeabilidade do solo e estratificação do solo que leva a resultados de 

remediação pobres e irregulares. 

A remediação eletrocinética é uma tecnologia relativamente nova que tem mostrado 

resultados interessantes em escala piloto e de campo na remediação de locais contaminados por 

metais pesados. Esta tecnologia baseia-se na aplicação de um campo elétrico de baixa 

intensidade diretamente ao solo contaminado (REDDY e CAMESELLE, 2009). O campo 

elétrico mobiliza os contaminantes que migram em direção ao eletrodo carregado oposto 

(RICART et al., 1999). Sob condições ambientais específicas, metais pesados podem existir no 

solo como cátions, para que possam ser eletromigrados em direção ao cátodo. Ao mesmo 

tempo, o campo elétrico induz a geração de um fluxo eletroosmótico do ânodo ao cátodo que 

ajuda no transporte dos metais em direção ao catodo (CAMESELLE, 2015). O campo elétrico 

também induz reações com influência na eficiência do tratamento eletrocinético. 

A reação mais significativa é a eletrólise da água. A separação eletroquímica da água 

durante o tratamento eletrocinético de um solo produz uma frente ácida no ânodo e uma frente 

alcalina no cátodo que pode modificar o pH do solo para o valor que favorece a 

dissolução/remoção dos metais (CAMESELLE e PENA, 2016). Além disso, agentes 

facilitadores (por exemplo, agentes complexantes, ácidos orgânicos) podem ser adicionados às 

câmaras de eletrodos a serem transportadas para o solo por eletromigração ou eletrosmose para 

melhorar a solubilização e o transporte de metais pesados para fora do solo (CAMESELLE e 

REDDY, 2012). Assim, o campo elétrico permite um controle próximo da operação, ajustando 

as condições químicas no solo até os valores desejados para favorecer a remoção de metais 

pesados. A remediação eletrocinética tem sido usada para a remoção de metais pesados em 

rejeitos de minas. Hansen et al., (2013) provaram que é possível remover e recuperar Cu dos 
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rejeitos de minas por eletromigração sob várias condições e configurações experimentais. Os 

resultados da remediação foram afetados pelo tamanho do grão e mineralogia dos rejeitos, mas 

a idade do rejeito no depósito da mina também foi um fator decisivo nos resultados da 

remediação. Os rejeitos antigos foram mais facilmente remediados do que os novos rejeitos, 

confirmando que as transformações químicas no depósito da mina favorecem a mobilização 

dos metais residuais nos rejeitos. Infelizmente, na investigação de Hansen et al., (2013) o 

tratamento eletrocinético do rejeito de mineração só foi capaz de remover uma pequena fração 

dos metais, a exemplo do cobre. No trabalho, eles não utilizaram agentes facilitadores. Portanto 

o tratamento eletrocinético sozinho pode estabelecer um risco de mobilização da fração residual 

no futuro, devido à lenta mas contínua transformação dos minerais no depósito da mina,e devido 

a reações químicas com oxigênio atmosférico e transformações biológicas induzidas 

(KARACA et al., 2016a,b). 

As tecnologias mencionadas mostram vários sucessos na remediação de metais pesados 

em locais específicos. Em geral, essas tecnologias requerem produtos químicos e uma 

quantidade significativa de energia, e as várias operações para a remediação do local requerem 

tempo de tratamento relativamente longo. Portanto, essas tecnologias podem ser aplicadas 

apenas em áreas contaminadas relativamente pequenas. Ao lidar com a contaminação de minas, 

onde os depósitos de minas e minas cobrem vários hectares e a remediação envolve o 

processamento de centenas ou milhares de toneladas de materiais sólidos, essas tecnologias são 

impraticáveis devido à magnitude do consumo de energia, custo de produtos químicos e tempo 

de tratamento muito longo (MENDEZ e MAIER, 2008; YAO et al., 2012). Neste contexto, a 

remediação baseada em processos biológicos pode ser uma alternativa sustentável devido ao 

seu custo relativamente baixo, menor consumo de energia e material, baixa operação e 

manutenção de controle, mínima intervenção humana e capacidade de aplicação em grandes 

áreas (REDDY e ADAMS, 2015). As tecnologias biológicas usam culturas microbianas nos 

rejeitos de mineração ou a capacidade de remediação de plantas verdes criando uma cobertura 

vegetal das áreas afetadas (SÁNCHEZ-ANDREA et al., 2016). 

A remediação biológica in situ usa culturas microbianas nos rejeitos de mineração para 

criar um biofilme em torno das partículas sólidas. Este biofilme estabiliza o material sólido e 

impede a oxidação e a liberação do metal. Além disso, a atividade microbiana pode imobilizar 

os metais solúveis nos rejeitos de mineração. O desenvolvimento do biofilme é realizado 

injetando-o em substratos orgânicos subsuperficiais com inóculo bacteriano. 
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A atividade microbiana gera ambiente anaeróbico que favorece a imobilização de metais 

e previne a oxidação dos rejeitos de mineração. O sucesso da operação requer uma distribuição 

uniforme do substrato e inóculo na subsuperfície (SÁNCHEZ-ANDREA et al., 2016). 

Por fim, outra técnica que vem sendo estudada é a fitotecnologia, que é um termo geral 

para se referir à tecnologia de remediação que usa plantas na restauração da área afetada 

(HENRY et al., 2013). O desenvolvimento de uma cobertura vegetal nos depósitos de rejeitos 

é chamado de phytocapping. Esta tecnologia impede a infiltração de água da chuva e, portanto, 

não permite a lixiviação de metais. Cuidado na seleção de plantas é necessário para garantir a 

sobrevivência e estabilização de metais na geoquímica específica e condições climáticas do 

local contaminado. 

 

2.8 ESTRATÉGIAS DE PREVENÇÃO DA GERAÇÃO DA DAM  

 

Como mostrado na seção anterior, há várias técnicas para tratamento da drenagem ácida 

e de rejeitos de mineração. No entanto, os tratamentos existentes em sua maioria são caros e 

devem ser realizados continuamente. Assim a prevenção do problema é uma abordagem que 

deve ser destacada. Como a oxidação da pirita é causada pelo oxigênio, água e microrganismos 

(por exemplo, bactérias oxidantes de ferro), a formação da DAM pode ser limitada pela 

exclusão de qualquer um desses três componentes. Com base nesse conceito, muitos métodos 

que impedem a formação da DAM, inibindo a oxidação da pirita, foram desenvolvidos como 

estratégias alternativas às técnicas de remediação. Nesta seção serão mostradas estas estratégias 

para prevenção da geração de drenagem ácida e reciclagem de rejeitos. 

 

2.8.1 Barreira de oxigênio 

 

Uma das técnicas mais usadas para limitar a disponibilidade de oxigênio a rejeitos de 

mineração ricos em sulfetos é a aplicação de barreira para o oxigênio como coberturas secas e 

descarte subaquático (cobertura de água). Para coberturas secas, vários materiais como finos de 

rejeito não reativo (MOLSON et al., 2004), rejeitos com baixo teor de sulfeto (BUSSIERE ET 

AL., 2004; DEMERS et al., 2008), uma combinação de argila/lodo de tratamento de cinzas e 

DAM/ solo natural (DEMERS et al., 2017; SOARES et al., 2010), rejeitos alcalinos industriais 

(BELLALOUI et al., 1999; CHTAINI et al., 2001) e materiais orgânicos (PEPPAS Et al., 2000; 

RIBET et al., 1995) têm sido efetivamente utilizados para suprimir a formação da DAM. A 

camada subjacente usada nesta técnica, que é composta de materiais refinados, foi 
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extensivamente examinada para entender como esse tipo de sistema funciona. Park et al. (2019) 

mostraram em um artigo de revisão que alguns autores relatam que o alto grau de saturação na 

camada superior é alcançado via efeito de barreira capilar, uma condição que não apenas reduz 

a percolação da água, mas também a entrada de oxigênio nos rejeitos de mineração.  

Os suprimentos limitados de água e oxigênio, ambos componentes essenciais para a 

oxidação de sulfetos, suprimem a oxidação de pirita e a formação da DAM. Bussiere et al. 

(2004), por exemplo, avaliaram o potencial de rejeitos com baixo teor de sulfeto como uma 

cobertura seca com material de efeito de barreira capilar usando testes de lixiviação em coluna. 

Na coluna de controle (com rejeito de mineração sem cobertura), foi gerado um lixiviado ácido 

(pH <3) com concentrações elevadas de metais dissolvidos, enquanto efluentes da coluna com 

a barreira impermeabilizante permaneceram próximo do pH neutro e as concentrações de metais 

dissolvidos e sulfatos foram substancialmente inferiores ao controle. Esse alto desempenho da 

barreira impermeabilizante na limitação da formação de DAM foi atribuído à redução drástica 

(até 90%) da entrada de oxigênio no rejeito de mineração.  

Usando o mesmo conceito, mas com uma configuração diferente, Igarashi et al. (2006) 

usaram um solo argiloso para envolver rochas escavadas em túneis ricas em pirita em um 

depósito. Seus testes de campo mostraram que a concentração de oxigênio no interior do rejeito 

de mineração diminuiu rapidamente para cerca de 1,5% devido à oxidação de minerais 

sulfetados, mas o oxigênio não foi reabastecido devido à cobertura pouco permeável que causa 

limite na difusão do oxigênio no rejeito piritoso, reduzindo assim a taxa de oxidação de minerais 

sulfetados em até 93%.  

Um estudo recente de Demers et al. (2017) mostrou o potencial do lodo de neutralização 

da DAM como possível substituição do solo natural usado como material de cobertura. Este 

material é fino o suficiente para atuar como uma barreira impermeabilizante e tem um alto 

potencial de neutralização devido à presença de cal não reagida. Os resultados de testes de 

coluna de laboratório por mais de 500 dias e testes de campo por cerca de 4 anos mostraram 

que uma camada de cobertura composta por mistura de lodo-solo (25% e 75% em peso) sobre 

rejeitos de mineração suprimia a geração de DAM. Essa estratégia melhorou a qualidade do 

efluente gerado a partir dos rejeitos.  

Outra maneira de remover o oxigênio de rejeitos de mineração ricos em pirita e limitar 

a formação de DAM é introduzir materiais orgânicos ricos em carbono, como lodo de esgoto, 

resíduos de compostagem e serragem. A decomposição de compostos ricos em carbono 

consome uma grande quantidade de oxigênio, o que promove uma concentração muito baixa 

de oxigênio dissolvido, suprimindo a oxidação de pirita e a formação da DAM. 
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A água é amplamente utilizada como barreira ao oxigênio devido à difusão muito lenta 

de oxigênio neste meio (1,90 × 10-9 m2 · s-1) em comparação com a do ar (1,98 × 10-5 m2 · s-1).  

Por exemplo, Moncur et al. (2015) investigaram as mudanças mineralógicas e geoquímicas a 

longo prazo em rejeitos de mineração submetidos a dois tipos de intemperismo por mais de 60 

anos: (1) expostos a condições atmosféricas (isto é, pilhas de rejeitos - “subaéreo”) e (2) 

armazenados sob uma cobertura de água profunda de 100 cm (ou seja, rejeitos de mineração 

subaquáticos). Amostras de núcleo de poço de rejeitos subaéreos e subaquáticos foram 

coletadas e caracterizadas, e os resultados mostraram que o primeiro foi extensivamente 

oxidado e exibiu uma zona de intemperismo que se estendeu da superfície até uma profundidade 

de cerca de 40 cm, enquanto o último foi apenas levemente oxidado e a zona de intemperismo 

foi limitada a cerca de 6 cm abaixo da interface rejeito-água. Além disso, as propriedades 

geoquímicas da água coletada dos poços nos rejeitos de mineração subaéreos e subaquáticos 

foram consistentes com as diferenças na extensão do intemperismo sugerida pela caracterização 

mineralógica das amostras do núcleo do poço.  

Esses resultados sugerem que o uso de uma cobertura de água é uma abordagem 

promissora para limitar a formação de DAM. Infelizmente, essa técnica não é aplicável em 

regiões áridas e semi-áridas, onde a evaporação anual excede a precipitação, porque a secagem 

da cobertura da água expõe os rejeitos às condições atmosféricas, gerando a DAM 

(LOTTERMOSER e ASHLEY, 2003). 

Outra técnica que vem sendo estudada para controlar a geração de drenagem ácida é a 

aplicação de cimento Portland. Sephton e Webb (2017) aplicaram uma camada de cimento num 

rejeito piritoso e observaram com testes de coluna que as taxas de oxidação do sulfeto foram 

reduzidas em 50 a 70% e as cargas de acidez reduzidas em 85 a 100%. Além disso, a 

permeabilidade do rejeito cimentado diminuiu ao longo do tempo. Outras observações foram 

de que variando a proporção água/cimento, a distribuição do cimento através do rejeito pode 

ser controlada e as taxas de liberação de cálcio medidas sugerem que as aplicações de cimento 

podem durar muitos anos. 

 

2.8.2 Uso de bactericidas 

 

Sabe-se que as bactérias (por exemplo, Thiobacillus ferrooxidans) aceleram a oxidação 

da pirita, o que significa que a ausência de microrganismos nos rejeitos de mineração rico em 

sulfetos pode diminuir a velocidade e limitar a formação de DAM (EVANGELOU, 1995; 

JOHNSON e HALLBERG, 2005; LOTTERMOSER, 2003; SASAKI et al., 1998). Com base 
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nesse conceito, bactericidas como surfactantes aniônicos, detergentes de limpeza, ácidos 

orgânicos e conservantes de alimentos têm sido utilizados para inibir o crescimento desses 

microrganismos (EVANGELOU, 1995; KLEINMANN, 1982; KLEINMANN e ERICKSON, 

1983; LOTTERMOSER, 2003; PARISI et al., 1994; ZHANG e WANG, 2017). 

Os acidófilos, o tipo de bactéria que melhora e sustenta a formação da DAM, prosperam 

sob condições altamente ácidas (pH<3), mas, para sobreviver, exigem um pH intracelular 

neutro (entre 6,5 e 7,0), atingido pela restrição da entrada de prótons na célula via membrana 

citoplasmática (BAKER-AUSTIN e DOPSON, 2007). 

No entanto, os surfactantes aniônicos permitem que os prótons penetrem livremente nas 

membranas celulares das bactérias, causando interrupções nas funções enzimáticas em baixas 

concentrações e eventual morte da célula em altas concentrações (EVANGELOU, 1995; 

LOTTERMOSER, 2003; ZHANG e WANG, 2017). Da mesma forma, os ácidos orgânicos são 

prejudiciais aos microrganismos acidófilos porque desacoplam a cadeia respiratória desses 

microrganismos sob condições ácidas, através da penetração de suas formas protonadas através 

da membrana celular, que então desprotonam enquanto dentro das células liberam H+ (BAKER-

AUSTIN e DOPSON, 2007). Kleinmann e Erickson (1983) utilizaram o lauril sulfato de sódio 

como bactericida e relataram que a produção de ácido e a concentração de ferro diminuíram em 

torno de 60 a 95% e 90 a 95%, respectivamente, devido à redução da atividade bacteriana. 

O desempenho inibitório de outro surfactante, dodecilsulfato de sódio, também foi 

relatado por Zhang e Wang (2017). Na ausência de dodecilsulfato de sódio, esses autores 

descobriram que Thiobacillus ferrooxidans são capazes de oxidar completamente Fe+2 a Fe+3 

após 6 dias, enquanto apenas 24% de Fe+2 foi oxidado em Fe+3 na presença de 50 mg · L-1 de 

dodecilsulfato de sódio, indicando que este surfactante foi eficaz na supressão da atividade de 

Thiobacillus ferrooxidans. Contudo, a utilização de bactericida não inibe permanentemente a 

atividade microbiana porque esses compostos são solúveis em água e, portanto, são facilmente 

transportados da interface rejeito de mineração-microrganismos, dando origem à necessidade 

de adicionar repetidamente bactericidas para manter atividades bacterianas mínimas. 

 

2.8.3 Co-disposição e mistura 

 

A co-disposição ou mistura de rejeitos reativos de minas com materiais potencialmente 

consumidores de ácido ou produtos alcalinos é considerada uma abordagem promissora para 

limitar a formação de DAM. Materiais básicos como cal, calcário e minerais de fosfato (por 

exemplo, apatita) foram utilizados porque consomem H+ gerado pelos rejeitos de mineração 
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ricos em sulfetos. Isto faz com que a drenagem formada seja de pH neutro, causando 

imobilização de metais solúveis por precipitação (HAKKOU et al., 2009; LOTTERMOSER, 

2003; MILLER et al., 2006; MYLONA et al., 2000). 

De acordo com Mylona et al. (2000), a mistura de calcário controlou a oxidação da pirita 

por quatro mecanismos: (1) precipitação de Fe+3 que limita o suprimento de oxidantes; (2) 

aumento do pH que prejudica a atividade de microrganismos (por exemplo, Thiobacillus 

ferrooxidans), (3) formação de revestimento na superfície de minerais de sulfeto que reduzem 

suas áreas de superfície reativas e (4) formação de uma camada cimentada que consiste em 

hidróxido de ferro e gesso com permeabilidade muito baixa que limita a difusão de oxigênio e 

a infiltração de água (BLOWES et al., 1991; KELLEY e TUOVINEN, 1988; LIN, 1997; 

NICHOLSON et al., 1988, 1990; TASSE et al., 1997). 

Nos últimos anos, subprodutos e rejeitos industriais (por exemplo, gesso vermelho, 

cinzas da combustão de biomassa, cinzas volantes, escória de  descarbonetação argônio-

oxigênio, poeira de forno de cimento e bauxita de lama vermelha) tornaram-se materiais de 

mistura para inibir a formação de DAM devido ao seu alto potencial de neutralização 

(ALAKANGAS et al., 2013; DOYE e DUCHESNE, 2003; RODRÍGUEZ-JORDA et al., 2012; 

XENIDIS et al., 2002; YEHEYIS et al. 2009). Para que a operação de descarte ou mistura seja 

eficaz, deve ser utilizado o equilíbrio estequiométrico correto entre os materiais produtores e 

consumidores de ácido. Por exemplo, a falta de materiais que consomem ácido deixaria de 

neutralizar o lixiviado ácido, enquanto quantidades excessivas podem resultar em formação de 

lixiviados fortemente alcalinos (isto é, pH> 10) que aumentam a solubilidade de alguns metais 

nocivos como Al, Cu, Ni, Pb e Zn (Tabelin et al., 2018). Também é importante obter uma 

mistura homogênea de materiais que consomem ácido com rejeitos de mineração reativos para 

maximizar a eficiência dessa abordagem. Caso contrário, o fluxo preferencial de água através 

dos rejeitos de mineração reativos com materiais básicos limitados pode resultar na formação 

de lixiviados acidificados. 

 

2.8.4 Reciclagem do rejeito de mineração 

 

Muitos pesquisadores estão propondo a utilização ou reciclagem de rejeitos de 

mineração como materiais de construção e geopolímeros, além de aditivos de cimento. Esta 

abordagem traz dois benefícios: (1) reduz o volume de rejeito de minério descartado em 

barragens/represas, economizando espaço, além de limitar a formação da DAM; e (2) substitui 
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parte de materiais de construção tradicionais, porém caros (ONUAGULUCHI e EREN, 2012; 

SHI et al., 2008; SWAMI et al., 2007).  

Swami et al. (2007), por exemplo, caracterizaram as propriedades físicas e mecânicas 

dos rejeitos de mineração de kimberlita obtidos de rochas fonte de diamante para avaliar seu 

uso potencial como materiais de construção de estradas. Os resultados mostraram que as 

propriedades físicas eram adequadas para aplicações em cursos de sub-base, base e desgaste. 

Com base nesses resultados, uma estrada de 1 km foi construída usando rejeitos de mineração 

de kimberlita como base e percurso de desgaste e, após um ano, seu desempenho foi avaliado 

e considerado satisfatório. Em outro estudo, Oluwasola et al. (2015) avaliaram a adequação do 

uso de escória de aço e rejeitos de mineração de cobre como substitutos de agregados 

convencionais usados em pavimentos de estradas e rodovias. Os resultados de vários testes, 

como a estabilidade de Marshall, a suscetibilidade à umidade, o módulo de resiliência à tração 

indireta e os testes de fluência dinâmica indicaram que a escória de aço e o rejeito de mineração 

de cobre podem melhorar substancialmente o desempenho das misturas de asfalto ou 

construção de estradas.  

Muitos estudos também foram realizados para utilizar rejeito de mineração não apenas 

para construções de estradas, mas também para cimento (Çelik et al., 2006; Choi et al., 2009; 

Ma et al., 2016; Onuaguluchi e Eren, 2012; Qui et al. 2011). O trabalho de Choi et al. (2009) 

usou rejeitos de mineração de tungstênio como material de enchimento para cimento e 

descobriram que quantidades apropriadas de rejeitos de mineração de tungstênio (até 10% em 

massa) tiveram efeitos insignificantes nas propriedades mecânicas do cimento, como fluidez e 

resistência à compressão. A viabilidade do uso do rejeito de mineração de cobre como material 

para a confecção de argamassa também foi examinada por vários autores. Onuaguluchi e Eren 

(2012), por exemplo, relataram que a argamassa misturada com 5% dos rejeitos pré-umedecidos 

apresentou maior impacto e resistência à abrasão, além de melhor resistência à penetração de 

cloretos e ataque ácido em comparação com o controle (sem rejeito de mineração). Em outro 

estudo, Qui et al. (2011) utilizaram rejeito de mineração de cobre como substituto da argila na 

fabricação de clínquer de cimento.  

A viabilidade da utilização do rejeito de mineração de ouro e ferro como aditivos no 

cimento também foi avaliada por Çelik et al. (2006) e Ma et al. (2016). Esses rejeitos podem 

ser utilizados para a produção de cimento, mas seu uso tem várias desvantagens, como maior 

consumo de energia, aumento da geração de poeira (5 e 10% da massa total) e emissão de 

grandes quantidades de gás CO2
 (KHALE e CHAUDHARY, 2007). 
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Uma maneira alternativa de reciclar rejeito de mineração chamada geopolimerização 

ganhou atenção nos últimos anos devido a várias vantagens: (1) desenvolvimento rápido da 

resistência mecânica, (2) alta resistência ao ataque ácido, (3) aderência superior a agregados, 

(4) imobilização de substâncias tóxicas e perigosas, e (5) redução do consumo de energia e 

emissão de gases de efeito estufa (AHMARI e ZHANG, 2012 ; KIVENTERA et al., 2016; REN 

et al., 2015; ZHANG et al., 2011). Geopolimerização é a reação das fases Al e Si amorfas e / 

ou aluminossilicatos com uma solução altamente concentrada de hidróxido de silício alcalino 

para gerar um material estável chamado "geopolímero" com uma estrutura polimérica amorfa. 

composta por unidades repetidas de grupos funcionais . O tamanho das 

partículas dos rejeitos de mineração geralmente é muito fino (ou seja, <100 mm) e são 

tipicamente ricos em Si e Al, o que os torna potencialmente bons materiais para 

geopolimerização. 

 

2.9 OXIDAÇÃO QUÍMICA IN SITU UTILIZANDO OZÔNIO  

 

A oxidação química in situ utilizando ozônio envolve a introdução deste gás na 

subsuperfície para degradar, via de regra, contaminantes orgânicos prejudiciais à saúde 

humana. Ozônio ou trioxigênio é um oxidante forte, gás em condições atmosféricas, e alótropo 

triatômico (O3) do oxigênio, que possui menos estabilidade que o diatômico O2. A Figura 5 

representa sua estrutura molecular. O ozônio pode reagir com compostos orgânicos por meio 

de duas vias reacionais predominantes: reação direta entre o ozônio e compostos orgânicos ou 

decomposição catalítica para formar radicais livres, que podem então reagir com os 

contaminantes orgânicos. A oxidação direta pode ocorrer na fase gasosa (REISEN e AREY, 

2002) e na fase aquosa, por dissolução de ozônio na água (HOIGNÉ e BADER, 1983 a,b; 

HOIGNÉ et al., 1985). Reações envolvendo radicais livres podem ocorrer tanto na fase aquosa 

(LANGLAIS et al., 1991) como na fase gasosa (CHOI et al., 2002; REISEN e AREY, 2002). 
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Figura 5: Estrutura molecular do ozônio. 

 

Fonte: Jeffrey L. et al., 2011. 

 

O caráter fortemente oxidante da molécula de ozônio lhe confere habilidade para reagir 

prontamente com uma grande variedade de grupos funcionais orgânicos e organometálicos, 

originando subprodutos de menor peso molecular, muitas vezes mais biodegradáveis que seus 

precursores. Sua presença pode remover substâncias responsáveis pela cor, gosto e odor, além 

de microrganismos resistentes a outras técnicas de desinfecção e traços de metais de transição 

(MAUSTELLER, 1989). Além disso, o ozônio pode reagir nas fases aquosa e gasosa. Como as 

reações podem ocorrer em duas fases, assim como através de processos de reação direta e 

radicais livres, a química de ozônio é complexa. Isto cria uma variedade de diferentes vias de 

reação, através da qual um contaminante orgânico pode ser degradado. Como resultado, o 

ozônio tem aplicabilidade a uma vasta gama de contaminantes (STAEHELIN et al., 1984; 

TOMIYASU et al., 1985; LANGLAIS et al.,1991).  

A estrutura química do ozônio possui quatro modos de ressonância, representados na 

Figura 6, sendo os componentes (1) e (4) os principais contribuintes para seu comportamento 

altamente reativo, em razão da tendência eletrofílica do átomo de oxigênio terminal com apenas 

seis elétrons.  

 

Figura 6: Representação das estruturas de ressonância da molécula de ozônio. 

 

Fonte: EVANS (1972). 

 

O limite de solubilidade teórica do ozônio na água é dependente tanto da temperatura 

como da concentração de ozônio na fase gasosa. A solubilidade em água aumenta com 
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concentrações mais elevadas de ozônio na fase gasosa e diminui com o aumento da temperatura. 

As concentrações de ozônio nunca alcançam o limite de solubilidade na fase aquosa, devido a 

reações de decomposição na água, especialmente sob condições alcalinas (LANGLAIS et al., 

1991). Em sistemas ambientais envolvendo solos e lençol freático, onde minerais catalíticos e 

compostos orgânicos reagem com o ozônio, as reações de decomposição são mais rápidas 

(CHOI et al., 2002). 

A Figura 7 ilustra um sistema conceitual de oxidação química in situ utilizando ozônio. 

 

Figura 7: Ilustração conceitual de um sistema de oxidação química in situ. 

 

Fonte: Adaptado de Jeffrey L. et al., 2011. 

 

Dentre os desinfetantes alternativos ao cloro, o ozônio tornou-se notório nas últimas 

décadas em função da implementação de padrões cada vez mais restritivos em relação aos 

subprodutos da cloração e por sua elevada efetividade mesmo na inativação de microrganismos 

patogênicos de difícil extinção. 

Devido a esta diversidade de mecanismos de reação, o ozônio pode degradar uma grande 

quantidade de contaminantes orgânicos. Como o ozônio é um gás nas condições normais de 

temperatura e pressão, pode ser entregue diretamente na zona vadosa. Isto representa uma 

vantagem sobre os oxidantes que atuam em fase líquida, pois neste caso existe uma limitação 

na capacidade de atingir o contato com os contaminantes em meios porosos insaturados. O 

ozônio também pode ser entregue diretamente para a zona saturada através de poços de 

aspersão. Desta maneira o sucesso do tratamento de contaminantes é uma função do contato 

efetivo entre oxidante e o meio saturado do subsolo, o que representa um desafio devido a 

distribuição complexa do gás com as tecnologias típicas de aspersão in situ (HULING e 

PIVETZ, 2006). Este tipo de injeção do ozônio em solos nitidamente serve para a oxidação de 
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contaminantes voláteis sendo que aplicações que visam esterilização microbiológica em meios 

porosos utilizando este gás não foram estudadas. Para o caso em que o objetivo é a oxidação de 

contaminantes uma vantagem é que o subproduto da decomposição do ozônio é o oxigênio, que 

é um importante receptor de elétrons utilizados em processos de biodegradação aeróbica. 

(FOGEL e KERFOOT, 2004; JUNG et al., 2008). Portanto o ozônio, para degradação 

microbiológica, pode ser um excelente esterilizante e ao mesmo tempo um fornecedor de 

oxigênio para manutenção do metabolismo microbiológico.     

No entanto, a oxidação química in situ utilizando ozônio possui limitações. O ozônio é 

muito instável para ser fabricado, armazenado ou transportado para um sítio de aplicação, por 

isso deve ser gerado no local e injetado no subsolo imediatamente após a geração. O método 

mais comum usado para produzir grandes quantidades de ozônio é o método de descarga de 

corona, onde o ozônio é produzido a partir de um fluxo de ar ou oxigênio puro que atravessa 

duas placas carregadas eletricamente. Oxigênio gasoso puro também pode ser gerado no local 

a partir do ar.  

A diluição do ozônio com o próprio ar, utilizando um compressor, pode ser usada para 

aumentar a vazão de injeção na subsuperfície. Assim, os custos associados com reagentes na 

oxidação química in situ utilizando ozônio são tipicamente mínimos. Em vez disso, os 

principais custos associados com o oxidante são os equipamentos e energia elétrica necessária 

para sua geração (HULING e PIVETZ, 2006). Outra característica da oxidação química in situ 

utilizando ozônio que pode representar uma limitação é o requisito para a geração deste gás no 

local. Grandes geradores de ozônio comerciais ainda são limitados em potência, produzindo, 

no máximo 50 kg de ozônio por dia (WILSON S. CLAYTON et al., 2011).                                      

Embora múltiplos geradores possam ser empregados para gerar mais oxidante, a 

capacidade de dose de grandes massas de oxidante no subsolo durante períodos de tempo curtos 

é menor com o ozônio do que com outros oxidantes utilizados na oxidação química in situ. 

Assim, os locais que necessitam de doses maiores do oxidante irão exigir durações mais longas 

de injeção, o que pode afetar a rentabilidade do ozônio. Durações de aplicação variam 

tipicamente de 3 a 18 meses, dependendo do nível de características específicas de 

contaminação e local. No entanto, o fato de que a injeção de ozônio é conduzida ao longo de 

um período de tempo, oferece diversas vantagens. A capacidade de concentrar os esforços de 

injeção em pontos críticos que surgem ao longo do tempo de tratamento pode ajudar a superar 

os desafios na caracterização de distribuições de contaminantes antes do tratamento. Além 

disso, por meio da manutenção de condições de oxidação agressivas durante um período mais 
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longo, contaminantes de difícil degradação podem ser destruídos mais facilmente pelo ozônio 

se comparado a outros oxidantes (WILSON S. CLAYTON et al., 2011). 

A oxidação química in situ utilizando ozônio é, portanto, uma tecnologia de recuperação 

eficaz se definida corretamente para as condições do local. O tratamento eficaz da subsuperfície 

está ligado a um contato efetivo entre o oxidante e o contaminante. Como em outras tecnologias 

de remediação in situ, a distribuição eficaz do ozônio é uma forte função de permeabilidade e 

heterogeneidade, o que pode prejudicar o contato efetivo. Isto é verdade na zona saturada, onde 

o ozônio é injetado na água subterrânea, que é particularmente sensível a variações nas 

condições do subsolo. Sítios que são heterogêneos ou dominados por baixa permeabilidade 

terão uma distribuição de ozônio mais irregular do que aqueles que são altamente permeáveis 

e homogêneos. A distribuição de ozônio irregular pode levar a resultados mais variáveis. Outra 

consideração é a compatibilidade do ozônio com o meio. À semelhança de outros oxidantes, o 

ozônio pode reagir com substâncias que não são alvo do tratamento em meios porosos (por 

exemplo, a matéria orgânica natural, que pode afetar a sua estabilidade e transporte no subsolo). 

Se o lençol freático tem alta demanda de oxidante, a eficiência de oxidação de contaminantes 

pode ser baixa por causa de reações paralelas improdutivas. A eficiência das reações de 

oxidação química in situ será maior e mais rentável em locais onde a água subterrânea tem 

moderada a baixa demanda de oxidante (WILSON S. CLAYTON et al., 2011). 

 

2.10 OXIDAÇÃO QUÍMICA IN SITU UTILIZANDO PERÓXIDO DE HIDROGÊNIO 

 

O peróxido de hidrogênio é um oxidante forte que por muito tempo tem sido usado em 

aplicações industriais e em processos de tratamento de água. Quando catalisado em água, o 

peróxido de hidrogênio pode gerar uma grande variedade de radicais livres e outras espécies 

reativas que são capazes de transformar ou decompor substâncias químicas orgânicas. O 

peróxido de hidrogênio é frequentemente aplicado em combinação com um catalisador ou 

ativador, e o termo peróxido de hidrogênio catalisado tem sido usado para se referir a sistemas 

de peróxido de hidrogênio. Espécies reativas formadas nestes sistemas podem incluir oxidantes 

e redutores. 

Em aplicações ambientais, o peróxido de hidrogênio provou ser particularmente útil 

na degradação e desintoxicação de contaminantes orgânicos. Há muito tempo a indústria 

conhece a utilidade deste oxidante, porém a compreensão científica detalhada das espécies 

reativas formadas e dos mecanismos de reação envolvidos não se tornou claro rapidamente. No 

início dos anos 90, a expansão do uso de peróxido de hidrogênio para aplicações ambientais no 
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solo exigiu o uso de catalisadores e abordagens químicas que se desviaram das aplicações 

tradicionais do “regente Fenton” na indústria. Publicações de Watts et al. (1990, 1991a,b), 

Pignatello (1992), Watts (1992) e Pignatello e Baehr (1994) começaram a explorar os papéis 

da mineralogia do solo e diferentes alterações químicas na eficácia do peróxido de hidrogênio. 

Esta pesquisa subsequente determinou que as reações químicas que envolvem o peróxido de 

hidrogênio são complexas. Apesar desses avanços na compreensão, as lacunas de conhecimento 

persistem sendo que a química e a aplicação desse oxidante ainda são objetos de pesquisa. 

 

2.10.1 Interação do peróxido de hidrogênio com minerais naturais 

 

O peróxido de hidrogênio interage fortemente com os minerais presentes nos meios 

porosos. Os minerais podem atuar como um catalisador similar às espécies aquosas de ferro 

(processo Fenton), onde os radicais podem ser produzidos por reações superficiais. As 

superfícies minerais também podem atuar como dissipadores de oxidantes não produtivos, onde 

o peróxido de hidrogênio é decomposto sem produzir intermediários reativos. Algumas reações 

também podem promover a dissolução de minerais liberando um metal solúvel, como o ferro, 

que pode então agir como um catalisador solúvel, como no processo Fenton. Com reações 

catalisadas na superfície mineral, é improvável que os radicais difundam distâncias 

significativas (alguns nanômetros) da superfície mineral antes da reação devido à alta 

reatividade do radical. 

Diversos minerais específicos foram investigados em sistemas puros para determinar 

quais minerais comuns do solo têm mais efeito na persistência de peróxido de hidrogênio e na 

catálise de reações (por exemplo: Valentine e Wang, 1998; Huang et al., 2001; Kwan e Voelker, 

2003; Watts et al., 2005b; Teel et al., 2007; Furman et al., 2009). Esses estudos mostraram que 

os minerais ferro e manganês têm os efeitos mais pronunciados na estabilidade e catálise do 

peróxido de hidrogênio, enquanto outros minerais geralmente têm apenas efeitos menores na 

estabilidade oxidante. Dado que os minerais de ferro e manganês são muito comuns nos 

sistemas de solo e águas subterrâneas, acredita-se que estes minerais sejam os principais 

sumidouros de oxidantes para o peróxido de hidrogênio nos sistemas naturais. Estudos que 

compararam minerais de ferro e manganês, particularmente Teel et al., (2007), descobriram que 

os minerais de manganês, especialmente a pirolusita, decompõem o peróxido de hidrogênio 

mais rapidamente do que os minerais de ferro. No entanto, minerais de ferro tendem a estar 

presentes nos sistemas de solo e águas subterrâneas em concentrações mais altas do que os 

minerais de manganês, portanto, as atividades de decomposição de ambos os tipos de minerais 
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são relevantes para a oxidação química in situ. Estas reações com minerais também são 

dependentes do pH. A Tabela 2 apresenta alguns dos minerais de ferro e manganês mais 

comumente investigados e a natureza de suas reações para diferentes valores de pH.  

 

Tabela 2: Alguns minerais de ferro e manganês e sua natureza de reação em diferentes valores 

de pH. 

Mineral pH ácido (~3) pH neutro (~7) 

Atividade de 

decomposição 

Espécies 

Reativas 

Eficácia 

Catalítica 

Atividade de 

decomposição 

Espécies 

Reativas 

Eficácia 

Catalítica 

Ferridrita Rápida 𝑂𝐻•     𝑂2 Efetivo Muito Rápida 

Sem 𝑂𝐻•  

? Não efetivo 

Goethita Rápida 𝑂𝐻•      ? Efetivo Moderada 

Sem 𝑂𝐻• 

𝑂2
•−     ? Efetivo 

Hematita Moderada 𝑂𝐻• Efetivo Muito Rápida ? Efetivo 

Magnetita Rápida ? Efetivo ? ? ? 

Siderita Moderada ? ? Moderada ? ? 

Pirolusita Muito Rápida ? ? Muito Rápida 

Sem 𝑂𝐻•  

𝑂2
•− Efetivo 

Manganita Moderada ? ? Rápida ? ? 

“?” indica que um parâmetro é incerto ou desconhecido. 

Fonte: Adaptado de BENJAMIN G. P et al., 2011. 

 

A atividade de decomposição refere-se à rapidez com que o mineral promove a 

decomposição do oxidante numa base qualitativa em relação aos outros minerais, e considera a 

capacidade catalítica do mineral apenas numa base de massa (por exemplo, a área de superfície 

não é considerada). A coluna de espécies reativas indica quais radicais e espécies reativas são 

suspeitos de serem formados pela reação com esse mineral particular. Finalmente, a eficácia 

catalítica indica se o mineral foi capaz ou não de catalisar a degradação de um contaminante 

orgânico alvo. Pontos de interrogação indicam que a natureza da interação é atualmente incerta 

ou desconhecida. A Tabela 2 mostra que o impacto de cada mineral na química do peróxido de 

hidrogênio é variável. A variabilidade entre os minerais envolvendo o mesmo metal é devida 

em parte à área da superfície. Por exemplo, ferridrita e pirolusita têm áreas de superfície 

específicas altas (HUANG et al., 2001; KWAN e VOELKER, 2003; TEEL et al., 2007), e isto 

pode resultar em um número maior de locais catalíticos. Isso pode explicar em parte porque o 

peróxido de hidrogênio se decompõe tão rapidamente na presença desses minerais. De fato, um 
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estudo de Valentine e Wang (1998) comparou as taxas de decomposição do peróxido de 

hidrogênio na presença de ferridrita, goethita e óxido de ferro semicristalino em pH neutro; os 

três minerais de ferro tiveram taxas de decomposição muito diferentes, mas quando 

normalizados por área superficial específica, as atividades catalíticas dos três foram 

semelhantes. Outro estudo comparativo de Kwan e Voelker (2003) comparou ferridrita, 

goethita e hematita em pH = 4 e descobriu que quando normalizado para a área de superfície e 

concentração de peróxido de hidrogênio, a taxa de produção do radical OH- para goethita e 

ferriídrite foi quase a mesma, mas para hematita, foi uma ordem de grandeza mais baixa. Assim, 

o processo não é estritamente dependente da área de superfície, mas a área é claramente um 

fator. 

O pH também é outro fator importante. Alguns minerais são mais ativos em um pH do 

que outro. Por exemplo, a goethita parece mais ativa em pH ácido do que em pH neutro, 

enquanto a hematita é muito mais ativa em pH neutro do que em pH ácido. No entanto, parece 

em geral que as taxas de decomposição do peróxido de hidrogênio são maiores em pH neutro 

do que o pH ácido. Ainda mais importante para a oxidação química in situ do que as taxas de 

decomposição são as mudanças na atividade catalítica que ocorrem em pH’s diferentes. Com 

os minerais de ferro, parece que eles são capazes de catalisar a produção de radicais hidroxila 

em pH ácido, análogo aos sistemas catalisados  tradicionais de Fe (II). Diversos estudos 

confirmaram isto amplamente por meio do uso de experimentos de eliminação onde um excesso 

de um composto eliminador conhecido por reagir com radicais hidroxila é introduzido, e então 

a degradação de um substrato orgânico particular é comparada entre sistemas com e sem o 

eliminador (TEEL et al., 2001; KWAN e VOELKER, 2003). Quando as reações foram 

estudadas em pH neutro, os depuradores não tiveram efeito na degradação do substrato 

orgânico, o que implica que a degradação em sistemas de pH neutros ocorre por meio de uma 

via que não está ligada ao radical hidroxila. Um fenômeno semelhante ocorreu em sistemas 

catalisados por pirolusita em pH neutro. Foi demonstrado que um contaminante altamente 

oxidado, o tetracloreto de carbono, pode ser degradado, embora seja considerado recalcitrante 

à reação com radicais hidroxila. Tem sido demonstrado que o intermediário reativo nestes 

sistemas é o superóxido (O2
.-) (WATTS et al., 2005a, b; FURMAN et al., 2009). 

 

2.10.2 Modelos de cinética de reação relacionados ao peróxido de hidrogênio 

 

Devido à complexidade da química do peróxido de hidrogênio e aos muitos mecanismos 

de reação concorrentes, é difícil caracterizar a cinética da reação. No entanto, a modelagem 
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cinética dentro dos limites apropriados fornece benefícios, fazendo previsões sem executar 

vários experimentos. As abordagens usadas na literatura incluem: (1) modelos precisos de 

química fundamental que rastreiam as numerosas reações em sistemas reacionais envolvendo 

o peróxido de hidrogênio, (2) modelos mais simplificados baseados na competição de várias 

espécies para um radical específico, e (3) várias abordagens de pseudo primeira ordem 

(BACIOCCHI et al., 2004; BARCELONA, 1991 ; BISSEY et al., 2006; CRIMI e SIEGRIST, 

2006; MECOZZI et al., 2006; MILLER e VALENTINE, 1995; PETIGARA et al., 2002; 

WATTS et al., 1999). 

Embora seja desejável conhecer as taxas de depleção de oxidantes e degradação de 

contaminantes para fins de modelagem da oxidação química in situ, essas taxas são muito 

difíceis de prever. Isso se deve ao grande número de reações que ocorrem simultaneamente, 

que devem ser incluídas em um modelo para obter uma representação razoavelmente precisa 

do sistema. Para modelar um sistema reacional com o peróxido de hidrogênio, as constantes de 

taxa individuais para reações significativas dentro da cadeia de reações precisam ser 

determinadas, e os balanços de massa individuais precisam ser escritos para cada espécie 

reativa. Esses modelos são difíceis de resolver porque o grande número de reações dita que uma 

grande série de equações diferenciais não lineares precisam ser resolvidas para obter uma 

solução. Assim, a determinação matemática das taxas de degradação geral do oxidante e do 

contaminante torna-se muito difícil. Além disso, as necessidades de dados de tais modelos 

tornam-se muito grandes porque o modelo pode requerer conhecimento específico sobre as 

espécies reagentes, tais como concentrações aquosas, composições de meios porosos, 

constantes de velocidade de reação e outras. Um exemplo dessa dificuldade é apresentado no 

trabalho de De Laat e Gallard (1999), onde foi modelado com sucesso taxas e concentrações de 

radicais em um sistema totalmente misto, de fase aquosa (sem solo presente), envolvendo 

apenas peróxido de hidrogênio, catalisadores de ferro solúveis e em uma faixa de pH (sem 

contaminantes presentes). Mesmo nesse sistema “simples”, eles descobriram que tinham que 

incluir nada menos que 21 reações (16 expressões cinéticas e 5 reações de especiação de ferro-

água-peróxido de hidrogênio) para obter um modelo aceitável para ajustar os dados 

experimentais. Isso resultou na necessidade de resolver cinco equações diferenciais não lineares 

simultâneas usando métodos numéricos. Este sistema reduziu enormemente a complexidade em 

comparação com as aplicações peróxido de hidrogênio in situ, onde uma variedade de 

contaminantes, minerais do solo, solutos dissolvidos e matéria orgânica natural estão presentes. 

Normalmente, os dados são escassos para essas espécies. Para efeitos práticos, a modelagem 

teórica precisa da cinética da injeção de peróxido de hidrogênio in situ permanece impraticável. 
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Dada a complexidade, muitos estudos tipicamente modelam a cinética como pseudo 

primeira ordem usando dados obtidos de testes em escala laboratorial. Isso oferece a vantagem 

da matemática simples para fins de modelagem ou previsão. No entanto, a desvantagem é que 

a precisão de extrapolar resultados de sistemas de bancada para campo é incerta, porque muitos 

fatores afetam a química e a cinética do peróxido de hidrogênio.  

Uma abordagem pseudo-teórica de simplificação da cinética de reação envolvendo o 

peróxido de hidrogênio para permitir uma modelagem mais eficaz foi proposta por Miller e 

Valentine (1995). Eles apresentaram um modelo conceitual simplificado da cinética do 

peróxido de hidrogênio descrevendo três reações de pseudo primeira ordem em duas etapas. 

Primeiro, o peróxido de hidrogênio reage com os minerais do solo e com o ferro para produzir 

uma concentração de radicais indefinidos, seguida por duas reações em competição que 

degradam o substrato alvo ou vão para reações não produtivas concorrentes. Alternativamente, 

a taxa cinética de reação pode ser usada para estimar a concentração de radicais hidroxila no 

estado estacionário. Posteriormente, esta estimativa pode ser usada para prever as taxas de 

transformação de pseudo-primeira ordem de outros contaminantes alvo em sistemas 

semelhantes (HULING et al., 2000a). As limitações desses métodos são que os estudos de 

tratabilidade são necessários para produzir as constantes cinéticas, e são necessárias suposições 

simplificadoras que ignorem a complexidade dos mecanismos de reação. Em alguns casos, 

essas taxas de reação podem não se manter constantes ao longo do tempo, pois os substratos, 

intermediários e subprodutos reais podem ser consumidos ao longo da reação e podem alterar 

as taxas cinéticas. Dada a complexidade da modelagem cinética de reações envolvendo o 

peróxido de hidrogênio, a dependência de testes de laboratório e dados geralmente esparsos 

sobre parâmetros do sistema (tais como concentrações das espécies na matriz porosa), a 

capacidade de prever a cinética de um processo de aplicação de peróxido de hidrogênio in situ 

permanece desafiadora e a precisão da previsão é altamente incerta. 

 

2.11 Cinética de decomposição de peróxido de hidrogênio em meios porosos 

 

A oxidação química in situ envolve o uso de peróxido de hidrogênio na presença de 

meios porosos; portanto, o impacto do meio poroso na cinética da reação é um fator importante 

na cinética da decomposição do peróxido de hidrogênio (comumente referida como persistência 

oxidante). Para a oxidação química in situ utilizando peróxido de hidrogênio ser eficaz, o 

oxidante e o alvo a ser oxidado devem estar em contato por um período de tempo 

suficientemente longo para que as reações de oxidação possam ocorrer. Isso também inclui o 
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tempo necessário para a dessorção ou dissolução do contaminante, se necessário. A persistência 

do oxidante também afeta a penetração do peróxido de hidrogênio na zona de tratamento, pois 

a reação consumirá o oxidante à medida que for forçada para longe de um ponto de injeção. 

Como mencionado na seção 2.10.2, a cinética reacional que envolve os sistemas de oxidação 

que utilizam o peróxido de hidrogênio é complexa, e os estudos que enfocam a persistência do 

peróxido de hidrogênio em meios porosos geralmente têm encontrado um comportamento de 

decomposição do oxidante que se ajusta razoavelmente bem à cinética da pseudo-primeira 

ordem. Miller e Valentine (1995) também relataram uma cinética de pseudo-primeira ordem 

realizada para um sistema de coluna de transporte unidimensional (1-D). A cinética de 

decomposição na subsuperfície de pseudo-primeira ordem prediz um simples decaimento 

exponencial do oxidante em função do tempo. 

 

2.11.1 Estabilização do peróxido de hidrogênio 

 

Como o peróxido de hidrogênio tipicamente tem curta duração na subsuperfície, muitas 

vezes é desejável aumentar sua vida útil por meio da adição de aditivos químicos que 

estabilizam os oxidantes. O fosfato é um composto que tem sido usado como agente 

estabilizante pois ele pode se ligar e reduzir a atividade de catalisadores minerais e solúveis, e 

assim torná-los menos disponíveis para reação. Estudos avaliando fosfato observaram que a 

decomposição oxidante desacelerou em resposta a esse ânion, confirmando seu efeito 

estabilizador (LIPCZYNSKA-KOCHANY et al., 1995; VALENTINE e WANG, 1998; 

BACIOCCHI et al., 2004; MECOZZI et al., 2006). No entanto, como o fosfato é um agente 

complexante forte, a eficácia da implementação da estabilização do fosfato em escala de campo 

é incerta, porque se espera que as distâncias de transporte deste ânion sejam limitadas. 

O uso de ligantes orgânicos como agentes de estabilização para superar as limitações do 

fosfato também foram estudados. Watts et al., (2007) examinaram mais de uma dúzia de 

ligantes orgânicos quanto ao seu potencial para estabilizar o peróxido de hidrogênio na presença 

de sólidos subsuperficiais. Eles rastrearam os ligantes que Sun e Pignatello (1992) descobriram 

para promover apenas baixa reatividade de oxidações do peróxido de hidrogênio catalisadas 

por ligantes de ferro. Watts et al., (2007) descobriram que os estabilizadores mais eficazes são 

o citrato, o malonato e o fitato.  
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2.12 MOBILIDADE DE METAIS DEVIDO A AÇÃO DO PERÓXIDO DE HIDROGÊNIO 

 

O uso do peróxido de hidrogênio no subsolo tem o potencial de afetar a mobilidade de 

metais por meio de vários mecanismos. Primeiro, as reações de oxidação com metais e minerais 

podem alterar os estados de oxidação e assim alterar a mobilidade e toxicidade. A mobilidade 

do metal também pode ser alterada pela degradação da matéria orgânica natural vinculada ao 

metal (SIRGUEY et al., 2008). Além disso, o uso de auxiliares de ativação para promover a 

solubilidade do ferro, como ajuste de pH (VILLA et al., 2008) ou a adição de quelantes 

(SIEGRIST et al., 2006), ou estabilizadores como fosfato também podem afetar a mobilidade 

de outros metais presentes. 

Estudos de laboratório forneceram evidências de como a oxidação química in situ pode 

afetar a mobilidade do metal. Esses estudos mostraram que o peróxido de hidrogênio pode 

promover a liberação de vários íons metálicos, incluindo zinco (Zn), cádmio (Cd), cobre (Cu), 

chumbo (Pb), cobalto (Co), Manganêns (Mn), cromo (Cr), e níquel (Ni) (ROCK et al., 2001; 

MONAHAN et al., 2005; VILLA et al., 2008). A extensão em que cada um é solubilizado pode 

depender muito do composto de metal, do sistema de tratamento e das condições químicas dos 

meios porosos. Esses estudos geralmente empregam reatores em batelada com contato 

extensivo entre os meios oxidante e poroso. Em muitos casos, eles não avaliaram os 

mecanismos de atenuação que podem estar ativos após a reação ter cessado ou os metais terem 

se deslocado para fora da zona de reação de oxidação em meios não tratados, especialmente em 

escalas de tempo relevantes para a escala de campo.  

Assim, a compreensão do destino final dos metais durante a oxidação química in situ 

com peróxido de hidrogênio é incompleta. No entanto, independentemente do oxidante 

utilizado (peróxido de hidrogênio, ozônio, permanganato, etc), na maioria dos casos os metais 

tóxicos como cromo, arsênio ou níquel foram atenuados em 6 meses. 

Monahan et al., (2005) descobriram que o peróxido de hidrogênio catalisado por Fe (III) 

em pH 3 causou a liberação de íons Cd, Cu e particularmente Zn do mineral caulinita em estudos 

em batelada. Sob pH neutro e a adição de um quelante, a liberação total de metais foi maior do 

que em pH 3. O chumbo, que estava imóvel sob condições ácidas, foi mobilizado em pH neutro. 

Isto foi atribuído aos radicais livres que oxidam e mobilizam os metais. Em baixas doses de 

peróxido de hidrogênio (<7 g · L-1), não foi observada liberação detectável de metais da 

caulinita. No entanto, o comportamento de metais individuais variou, com alguns metais 

aumentando ou diminuindo a concentração dependendo do pH.  
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Em outro estudo, após 3 dias de reação com 1,1 mols de peróxido de hidrogênio e 3,0 

mmol de Fe (II), Villa et al., (2008) encontraram um aumento significativo na dissolução de 

metais de um solo contaminado com óleo diesel: Zn (36%), Cu (12%), Ni (8,9%), Mn (3,1%), 

Cr (0,9%) e Co (0,4%). %). Os níveis de Cr, Ni, Cu e Mn aumentaram mais e suas concentrações 

foram acima dos níveis aceitos para as águas subterrâneas. Nenhum aumento foi observado para 

Pb ou Cd. Rock et al., (2001) observaram a liberação de cromo hexavalente de um solo ácido 

oxidante dos locais de processamento e galvanoplastia do minério. Por adição de peróxido de 

hidrogênio, uma grande quantidade de Cr (VI) é solubilizada. A liberação foi atribuída à 

oxidação do Cr (III) no solo, solubilização do Cr (VI) e oxidação da matéria orgânica natural. 

No entanto, os níveis elevados de Cr (VI) foram atenuados vários dias após o peróxido de 

hidrogênio ter se dissipado, possivelmente devido à religação com matéria orgânica natural 

restante. 

 

2.13 ECOTOXICIDADE 

 

A preocupação em monitorar os efeitos da ação antrópica, levou a criação da 

Ecotoxicologia, ciência que estuda os efeitos de agentes químicos tóxicos, em nível de 

indivíduo, e suas consequências na estrutura e funcionamento das populações, comunidades e 

ecossistemas (SOARES, 1991). 

Para diagnosticar os problemas relacionados com a poluição de determinados 

ambientes, como o caso da geração da DAM, torna-se necessário a adoção de métodos 

químicos, físicos e biológicos. Os testes que verificam parâmetros físico-químicos, apresentam 

uma visão instantânea do que está sendo monitorado, porém não fornecem uma medida 

integrativa da saúde geral dos ecossistemas aquáticos (BARBOUR et al., 1999). Assim, a 

avaliação ambiental não deve ser realizada apenas com análises químicas isoladas, pois, 

normalmente, elas não estabelecem qual a partição química de determinado poluente é 

verdadeiramente biodisponível e capaz de interagir com organismos vivos. As análises 

químicas portanto, devem ser combinadas com testes biológicos (BAUDO et al.,1999) 

Por essa razão, bioindicadores de diferentes níveis tróficos na cadeia alimentar aquática 

são frequentemente utilizados como ferramentas de triagem ecotoxicológica para determinar 

impactos como a acidificação de sistemas aquáticos (KARR e CHU, 1999). Os ecossistemas 

aquáticos são formados por compartimentos abióticos básicos: a atmosfera, a coluna d’água e 

o sedimento.  
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Estes ambientes recebem uma série de influências que são monitoradas por meio de 

avaliações ecotoxicológicas. Estas avaliações, chamadas de bioensaios de toxicidade, são 

ferramentas importantes para avaliar a potencial toxicidade de contaminantes ambientais. Para 

esse fim, várias técnicas foram sugeridas usando organismos bioindicadores inteiros, células ou 

macromoléculas isoladas, organelas, sistemas enzimáticos para avaliar potenciais tóxicos, 

citotóxicos e genotóxicos (KOKKALI e VAN DELFT, 2014; LANIER et al., 2015; LEWIS, 

1995).  

Vários estudos relataram o uso bem-sucedido de plantas superiores como um bioensaio 

de rastreio sensível e rápido para avaliar a contaminação do ar, solo, águas superficiais e 

subterrâneas e efluentes residenciais e industriais. Nesse contexto, Allium cepa (cebola) e 

Lactuca sativa (alface) têm sido sugeridas como organismos bioindicadores úteis para avaliação 

ecotoxicológica de ambientes contaminados (BORTOLOTTO et al., 2009; GEREMIAS et al., 

2012; RODRIGUES et al. 2013).  

O Allium cepa como bioindicador fornece evidências significativas de efeitos tóxicos e 

genotóxicos de um contaminante ambiental por vários parâmetros, incluindo a bioacumulação 

de contaminantes nas raízes, folhas e bulbos, inibição do crescimento radicular, inibição da 

germinação de sementes, efeitos citogenéticos e mutagênicos. O uso dessas plantas em testes 

ecotoxicológicos tem sido sugerido, pois oferece benefícios que incluem sensibilidade, 

reprodutibilidade, tempo de resposta curto e a necessidade de apenas um pequeno volume de 

contaminante da amostra, além de baixo custo (FISKESJO, 1985; FISKESJÖ, 1988).  

Além disso estudos com organismos macroinvertebrados como a Artemia Sp. tem sido 

sugerido para a avaliação da qualidade da água.  Outra vantagem importante do teste de 

toxicidade, é que ele detecta compostos tóxicos com base em sua atividade biológica, sem 

qualquer conhecimento prévio necessário do agente tóxico para identificar sua presença 

(LEUSCH e CHAPMAN, 2011).  

 

2.14 MODELAGEM MATEMÁTICA DA OXIDAÇÃO QUÍMICA IN SITU 

 

A implementação bem-sucedida da oxidação química in situ depende de colocar o 

oxidante e o contaminante em contato na subsuperfície. Conseguir isso de forma confiável e 

eficaz depende de fatores de projeto, como a dosagem de oxidante e o método de 

aplicação/entrega. Igualmente importante para a implementação bem-sucedida da oxidação 

química in situ são as condições hidrogeológicas/geoquímicas da subsuperfície, incluindo o 

impacto de redutores naturais, a massa e a composição do contaminante de fase livre e a 
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heterogeneidade física e geoquímica. A interação desses fatores e seu efeito resultante no 

desempenho da oxidação química in situ é muitas vezes difícil de prever. 

Além disso, a extensão das áreas contaminadas tende a ser muito grande em comparação 

com o número de amostras que podem ser obtidas para caracterizar a hidrogeologia do local, a 

zona de origem do contaminante e a extensão da pluma contaminante. 

A modelagem matemática é uma ferramenta com potencial para fornecer uma melhor 

compreensão das condições do subsolo (CLEMENT et al., 2000), bem como insights sobre 

processos complexos. Tais simulações ajudam a focalizar a seleção corretiva e o processo de 

projeto em relação aos oxidantes e métodos de aplicação que se espera serem eficazes, dada a 

provável hidrogeologia do local. Ao realizar simulações usando os limites superiores e 

inferiores esperados para os parâmetros do local, o efeito da incerteza também pode ser 

examinado. Essas simulações fornecem informações sobre os benefícios de possíveis atividades 

adicionais de caracterização do local, que oxidantes provavelmente são eficazes e como um 

oxidante deve ser entregue na subsuperfície (HEIDERSCHEIDT, 2005). Durante o projeto de 

um sistema de oxidação química in situ, a modelagem de transporte é útil para entender os 

impactos da demanda natural do oxidante e a heterogeneidade do local, porém há poucas 

ferramentas disponíveis para este tipo de modelagem matemática. Enquanto as complexidades 

e incertezas envolvidas tornam a modelagem preditiva difícil, os modelos podem desempenhar 

um papel importante nas investigações, conceituação e coleta de dados do local.  

Em publicação recente, Gomes et al. (2018) descreveu um modelo com validação 

experimental para a propagação de ozônio em pilhas de estéreis de mineração.  Para isso, foram 

utilizadas equações para conservação da quantidade de movimento e da espécie química em 

meios porosos, em uma abordagem em escala de bancada e em uma pilha-piloto. A validação 

do modelo foi realizada em ambas as escalas, considerando uma cinética de primeira ordem 

para a depleção do ozônio (GOMES et al., 2018). 
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3 METODOLOGIA 

 

Nesta seção será apresentada a metodologia empregada neste trabalho. Trata-se de 3 

frentes de estudo, como ilustrado na Figura 8. 

 

Figura 8: Organograma das metodologias empregadas. 

 

Fonte: Do autor. 

 

Em (A) foi realizado um estudo para determinar a possibilidade de tratamento 

preventivo da formação da drenagem ácida utilizando microrganismos do tipo oxidantes de 

ferro (MOF) e do tipo redutores de sulfato (MRS). Além disso, o ozônio foi testado para a 

aceleração da formação da drenagem ácida. Em (B) a ação de oxidantes químicos (ozônio e 

peróxido de hidrogênio) para extinção de sulfetos (aceleração da formação de DAM) foi 

avaliada. Nesta parte do trabalho, ainda foram realizados ensaios de ecotoxicidade para 

constatar a mitigação da formação de DAM. Por fim, em (C) foram desenvolvidos modelos 

fenomenológicos para previsão da propagação dos oxidantes (ozônio e peróxido de hidrogênio) 

em uma pilha de rejeito de mineração de carvão. O destaque nesta etapa é a análise experimental 

da cinética de decomposição dos oxidantes como forma de garantir a validade do modelo. 
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3.1 LOCAL DE AMOSTRAGEM DO REJEITO DE MINERAÇÃO 

 

O local de coleta do rejeito de mineração pertence à chamada “Mina 101”. Esta mina de 

carvão está localizada na comunidade de Santa Cruz, pertence ao município de Içara-SC. A 

atividade de mineração neste local é relativamente nova e completou seis anos de operação em 

2018 com a marca de 50 mil toneladas de carvão extraído ao mês, dos quais, 95% para a 

produção de energia elétrica (o destino do restante é para a indústria cerâmica e metalúrgica) 

(SIECESC, 2018).  A Figura 9 ilustra a localização do ponto de amostragem. 

 

Figura 9: Localização do local de coleta do rejeito de mineração. 

 

Fonte: Do autor. 

 

3.2 ENSAIOS DA ACELERAÇÃO/REDUÇÃO DA FORMAÇÃO DE DAM: 

MICRORGANISMOS E OZÔNIO 

 

Nesta parte do trabalho, a geração da DAM foi investigada em escala piloto por meio 

de lisímetros preenchidos com rejeito de mineração de carvão do local mencionado na seção 

3.1. Ritcey (1989), define lisímetro como uma estrutura contendo uma massa de material sólido 
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projetado para posteriores análises de lixiviados, ou seja, das soluções que percolam pelo corpo 

do material. Autores como Hornberger e Brady (1998) preferem empregar o termo testes 

cinéticos, para estes tipos de experimentos, uma vez que envolvem variações ao longo do tempo 

do material ensaiado. 

 Neste experimento, foram investigados a injeção de ozônio e a presença de 

microrganismos oxidantes de ferro (MOF) e redutores de sulfato (MRS). Como o ozônio tem 

propriedades antimicrobianas, e o meio de cultura do MRS é conflitante com a presença de 

MOF (baixo pH), foi estabelecido a organização experimental, mostrada na Figura 10. 

 

Figura 10: Representação experimental dos lísímetros de cada grupo experimental (A) e 

detalhes da recirculação (B). 

 

Fonte: Do autor. 

 

Nos grupos 1 e 2 somente água foi adicionada em quantidade suficiente para 

recirculação (30 L). Nos grupos 3 e 4, além da água foram inoculados respectivamente os MOF 

e MRS. A descrição da preparação e cultivo dos microrganismos é descrita na seção 3.2.1. A 

inoculação de microrganismos se deu por derramamento dos mesmos sobre o lisímetro e sua 

percolação foi promovida pela recirculação do lixiviado. A recirculação é uma metodologia 

comum em atividades de biolixiviação e hidromineração. Para isso foram utilizadas pequenas 

bombas (acopladas no fundo de cada lisímetro - Figura 10) que promoveram, por meio de 
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mangueiras perfuradas, um fluxo de percolado de 10 L · h-1· m-2. A montagem do experimento 

é ilustrada na Figura 11. 

 

Figura 11: Montagem do experimento com lisímetros: Rejeito de mineração de 

carvão (A), preenchimento dos lisímetros (B), vista superior (C) local do experimento 

(D). 

 

Fonte: Do autor. 

 

No grupo 2, o ozônio foi injetado diluído em ar comprimido. Esta é uma necessidade 

comum, pois a pressão de injeção incrementa o alastramento deste oxidante na subsuperfície. 

A injeção se deu por meio de sondas de aplicação como ilustrado na Figura 12. Foram colocadas 

3 sondas de aplicação igualmente espaçadas. Este espaçamento foi definido com base em 

estudos de simulação da propagação do ozônio em meios porosos, que será abordada na seção 

3.4. 

Com relação ao grupo 3, os MOF têm como meio de crescimento natural, o próprio 

rejeito de mineração. Já no caso do MRS, foi adicionado melaço de cana nos lisímetros para 

manter um meio favorável ao crescimento deste tipo de microrganismo. Foi estabelecida a 

quantidade de 8 g de melaço para cada 1 kg de rejeito. A Figura 10 ilustra o planejamento 

experimental, e o detalhamento das dimensões dos lisímetros e recirculação do líquido que 

percola o rejeito de mineração. 
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Figura 12: Detalhes do Grupo 2-Ozônio (A) e dimensões da sonda de aplicação (B) 

 

Fonte: Do autor. 

 

Ao longo do tempo foram monitorados, pH e Eh para verificação via diagrama de 

Pourbaix (diagrama Eh/pH), das possíveis fases de equilíbrio presentes no percolado.  

A concentração de metais (alumínio, ferro total e manganês) no percolado foi 

monitorada por meio de espectrometria de emissão óptica por plasma acoplado indutivamente 

(ICP-OES 720 Agilent), para verificação da lixiviação.  

A acidez e condutividade foram monitoradas por titulação (Método 2310 B do SMEWW 

((Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater)) e condutivímetro 

(SMEWW – Método 2510 B) respectivamente. A concentração de sulfatos foi realizada por 

cromatografia iônica (SMEWW - Método 4110 B) 

 Também foi avaliado a quantidade de microrganismos existentes (MOF e MRS) no 

percolado de todos os lisímetros pela técnica de número mais provável (NMP). O método do 

NMP permite calcular o número de microrganismos específicos numa amostra de água, 

utilizando tabelas de probabilidade. Diluições decimais da amostra são inoculadas em séries de 

tubos contendo meio líquido seletivo. Os tubos são positivos quando têm crescimento e/ou 

produção de gás de fermentação. A densidade bacteriana foi determinada pela combinação de 

resultados positivos e negativos da análise. 

Foi realizada análise química do rejeito de mineração “in natura” por espectrometria de 

fluorescência de raios X (FRX) (PANalytical Axios 1 KW). Isto serviu para entender a 
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formação do lixiviado e sua evolução. Análise de difração de raios X (Shimadzu® 6000- 

radiação CuKα λ = 1.5406 Å, 25 kV, 25 mA) também foi realizada identificar as fases minerais 

presentes no material estudado. 

 

3.2.1 Preparação dos microrganismos oxidantes de ferro (MOF) e redutores de sulfato 

(MRS)  

 

Os microrganismos oxidantes de ferro foram retirados do local de mineração e 

inoculados em meios de cultura seletivos 9K (SILVERMAN e LUNDGREN, 1959). Após a 

inoculação o período de crescimento foi de 21 dias em meio aeróbico, com temperatura de 30 

°C. A Tabela 3 ilustra a composição do meio seletivo. As soluções 1 e 2 foram combinadas no 

momento do uso do meio de cultura. 

 

Tabela 3: Meio seletivo 9K. 

Solução 1 Solução 2 

Componente Quantidade Componente Quantidade 

Sulfato de amônia 3,0 g Sulfato ferroso 44,2 g 

Cloreto de potássio 0,1 g 
Solução de ácido sulfúrico 10 

N 0,5 mL 

Fosfato ácido de 

potássio 
0,5 g 

Água 300 mL  

Sulfato de magnésio 

heptahidratado 
0,5 g 

Filtração 

Solução de ácido 

sulfúrico 10 N 
1 mL 

Água destilada 700 mL 

Esterilização em autoclave  

Fonte: SILVERMAN e LUNDGREN, 1959. 

 

Os microrganismos redutores de sulfato também foram retirados do local de mineração 

e inoculados em meios de cultura específico (BUTLIN et al, 1949; GROSSMAN e 

POSTGATE, 1953). Após a inoculação, o período de crescimento foi de 21 dias em meio 

anaeróbico, na temperatura de 30 °C. A Tabela 4 mostra a composição deste meio. 
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Tabela 4: Meio de cultura específico para crescimento do microrganismo redutor de sulfato. 

Solução 1 Solução 2 Solução 3 

Componente Quantidade Componente Quantidade Componente Quantidade 

Lactato de 

sódio 
1,75 mL 

Sulfato 

férrico 

amoniacal 

0,392 g 
Ascorbato de 

sódio 
0,1 g 

Peptona 1,0 g 
Água 

destilada 
10 mL 

Água 

destilada 
10 mL 

Sulfato de 

magnésio 

heptahidratado 

1,0 g 

Filtração Filtração 

Sulfato de 

sódio 
0,75 g 

Fosfato 

dibásico de 

potássio 

0,25 g 

Cloreto de 

cálcio 
0,05 g 

Água destilada 500 mL 

Esterilização 

Fonte: BUTLIN et al, 1949; GROSSMAN e POSTGATE, 1953. 

 

As soluções 1, 2 e 3 foram combinadas no momento do preparo/uso do meio de cultura. 

 

3.3 ENSAIOS DE ACELERAÇÃO DA FORMAÇÃO DE DAM: OZÔNIO E PERÓXIDO DE 

HIDROGÊNIO 

 

Testes de lixiviação de laboratório utilizando colunas foram usados para avaliar a 

formação de drenagem ácida. Este é um método clássico para simular a formação da DAM 

(KALYONCU ERGULER et al., 2014). Doze colunas (experimentos em triplicata) de 100 mm 

de diâmetro (Figura 13) com a mesma massa de rejeito (6 kg) foram utilizadas. Isto garantiu o 

empacotamento semelhante entre as colunas. As colunas foram construídas utilizando como 

material o policloreto de vinila. O rejeito de mineração de carvão foi triturado, homogeneizado 
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e peneirado em uma malha de abertura de 2 mm. Esse tamanho está de acordo com o Manual 

do AMIRA P387A (2002), que recomenda a realização de tais testes usando amostras com 

tamanho médio de partícula menores que 4 mm. Além disso, esse tamanho médio de partícula 

está de acordo com o intervalo estudado por Kalyoncu Erguler et al. (2014) em trabalho 

semelhante.  

Os grupos experimentais ilustrados na Figura 13 foram projetados para verificar o 

efeito individual (de formação da DAM) da aplicação de peróxido de hidrogênio (PH) e do 

ozônio (O) em comparação ao controle (água). O grupo (PH + O) teve como objetivo avaliar a 

influência sinérgica para aumentar a extinção de sulfetos. 

 

Figura 13: Representação experimental das colunas de laboratório para estudo de 

formação da DAM. 

 

Fonte: Do autor. 

 

A estratégia usada nesta parte do trabalho seguiu 3 etapas. Nas duas primeiras (etapa 

1 e etapa 2), ozônio e peróxido de hidrogênio foram aplicados ao rejeito de mineração de carvão. 

Na terceira etapa, apenas água foi adicionada nas colunas. A Figura 14 mostra o procedimento 

nas referidas as etapas. 
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Figura 14: Organograma experimental. 

 

Fonte: Do autor. 
 

Na primeira etapa do experimento, nas colunas (W) e (O) (controle e ozônio), água 

destilada (2 L) foi adicionada ao nível de cobertura dos rejeitos. Esse volume de água 

corresponde ao volume de espaços vazios (não ocupados pelos rejeitos de mineração), fazendo 

com que o leito de rejeitos fique submerso. Nas colunas (PH) e (PH + O), uma solução (2,5 mol 

· L-1) de peróxido de hidrogênio (2 L) também foi adicionada até a submersão do leito. Nas 

colunas (O) e (PH + O) (onde o ozônio é aplicado), sondas de aplicação foram preparadas. A 

Figura 15 mostra os detalhes da sonda de injeção. 

 

Figura 15: Detalhamento da injeção de ozônio e dosagem. 

 

Fonte: Do autor. 
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O ozônio foi injetado com uma vazão de 0,125 mol · h-1 (em cada coluna) a uma 

concentração de 0,417 mol · m-3 por 2 h por dia, 5 dias por semana. 

O ozônio foi quantificado com um espectrofotômetro (Ozone Analyzer BMT 964 BT) 

com o modo cinético de célula única a 254 nm. A Figura 15 ilustra a dosagem de ozônio 

aplicada a cada etapa. 

Na segunda etapa do experimento, o lixiviado foi descartado e o leito residual foi lavado 

com água (5 L/coluna). Novamente, água destilada foi adicionada às colunas (W) e (O) e 

solução de peróxido (2,5 mol · L-1) nas colunas (PH) e (PH + O). A injeção de ozônio foi 

mantida como descrito para a primeira etapa. 

Na etapa 3, apenas água destilada foi adicionada às colunas. Não houve aplicação de 

ozônio e peróxido de hidrogênio. O objetivo nesta parte do experimento foi verificar a geração 

de lixiviados (DAM) das colunas a partir do rejeito de mineração de carvão tratado nas etapas 

1 e 2. 

Medições de pH, Eh e condutividade do lixiviado foram realizadas semanalmente para 

verificar a formação de DAM. A quantificação dos metais presentes no lixiviado (alumínio, 

ferro, manganês, potássio) foi realizada pelo Método 3120 B do SMEWW (Standard Methods 

for the Examination of Water and Wastewater) com um espectrômetro de emissão óptica por 

plasma acoplado indutivamente (ICP-OES 720 Agilent). A concentração de sulfato foi 

quantificada por cromatografia iônica (IC, Metrohm IC-883). A técnica empregada foi a EPA 

300.1 / SMEWW - Método 4110 B. 

A quantificação do teor de ferro e enxofre presente no rejeito de mineração de carvão 

ao final do tratamento foi realizada usando espectrometria de fluorescência de raios X (FRX) 

(PANalytical Axios 1 KW). 

 

3.3.1 Ensaios de ecotoxidade 

 

Após a etapa 3, foram realizados testes de toxicidade para verificar o efeito mitigador 

na formação da DAM. Para isso, o lixiviado foi substituído por água. O rejeito de mineração de 

carvão (colunas que passaram pelo processo de lixiviação descrito no item 2.1) foi submerso 

em água por um período de 30 dias. O lixiviado resultante foi submetido a testes de toxicidade 

após correção do pH (pH = 7) com hidróxido de sódio. Este lixiviado foi submetido à 

comparação com água mineral. 

Quando apropriado, foram realizadas análises estatísticas usando a análise de variância 

(ANOVA) complementada com os pós-testes de Student-Newman-Keuls (SNK) e Dunnet. 
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Todas as análises foram realizadas usando o software GraphPad Prism 5.0 (GraphPad Inc., San 

Diego, Califórnia, EUA). 

 

3.3.1.1 Ensaio de toxicidade subcrônica com Allium cepa  

 

A inibição do crescimento radicular em A. cepa foi observada para examinar a 

toxicidade subcrônica no lixiviado de acordo com Fiskesjo (1988) com pequenas modificações 

de Bortolotto et al. (2009). Os bulbos de A. cepa utilizados nas experiências foram obtidos na 

mesma fonte comercial local bem conhecida. Os bulbos (n = 6) foram expostos a 50 mL do 

lixiviado em tubos do tipo falcon à temperatura ambiente por sete dias no escuro. No final do 

período de exposição, o comprimento das raízes de cada bulbo e a biomassa total de todas as 

raízes foram medidos e comparados ao controle negativo (água mineral). 

 

3.3.1.2 Ensaio de toxicidade com germinação de sementes de Lactuca sativa  

 

A germinação das sementes de L. sativa foi observada e realizada de acordo com Charles 

et al. (2011) com pequenas modificações. As sementes (n = 10) foram dispostas em papel de 

germinação embebido em 2 mL do efluente em uma placa de Petri (90 mm) a 22° C no escuro. 

Os tratamentos foram dispostos em delineamento inteiramente aleatório, com três repetições 

para cada lixiviado. O percentual de sementes germinadas e o crescimento das raízes foram 

determinados 72 h após a exposição inicial. A germinação e o crescimento em cada tratamento 

foram comparados ao controle negativo (água mineral). 

 

3.3.1.3 Ensaio de ecotoxicidade aguda com Artemia sp. 

 

O ensaio de toxicidade aguda com Artemia sp. foi realizado de acordo com Bortolotto 

et al. (2009) com pequenas modificações. Uma solução de água salgada foi preparada com sal 

marinho sintético (30 g · L-1) e usada como meio de incubação para os cistos de Artemia sp. 

Indivíduos jovens (n = 10) foram expostos em placas de vários poços com 2 mL de lixiviado e 

controle negativo, cada um em quatro repetições. Após 24 h de exposição, o número de 

organismos imóveis foi contado e comparado ao controle.  
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3.4 MODELAGEM MATEMÁTICA  

 

Nesta seção, serão apresentadas as equações governantes, condições de contorno, e 

testes de malha para os modelos desenvolvidos neste trabalho. Além disso, também é mostrada 

a metodologia empregada para a obtenção dos parâmetros cinéticos de decomposição dos 

oxidantes utilizados. A Figura 16 ilustra a abordagem que será apresentada nesta seção. 

 

Figura 16: Ilustração conceitual da abordagem utilizada para obtenção de parâmetros 

cinéticos seguida de utilização/aplicação em modelos multifísicos.  

 

Fonte: Do autor. 
 

A modelagem de transporte em meios porosos para um projeto de um sistema de 

oxidação química in situ, embora tendo grande complexidade, pode ser usada para entender a 

demanda natural do oxidante. Neste trabalho, a análise da propagação dos oxidantes 

empregados (ozônio e peróxido de hidrogênio) na subsuperfície foi realizada utilizando a 

ferramenta computacional COMSOL Multiphysics®. Este software permite interfaces de 

usuário convencionais baseadas em físicas e sistemas acoplados de equações diferenciais 

parciais empregando o método de elementos finitos para resolução de equações.  

Um dos destaques é a metodologia empregada para realizar a previsão do alastramento 

do ozônio abaixo da superfície. Embora haja numerosos trabalhos com o intuito determinar o 

raio de atuação de oxidantes, a metodologia utilizando experimentos cinéticos em escala de 

bancada e posterior validação do modelo em escala piloto é nova (GOMES et al., 2018). Além 

disso, um estudo da influência da umidade na taxa de consumo de ozônio é realizado. Para a 
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depleção de peróxido de hidrogênio foi utilizado a abordagem clássica de um reator batelada 

para determinação da taxa reacional. Nesta parte do trabalho a presença de diferentes 

quantidades de solução aplicadas ao rejeito de mineração foi estudada com o intuito de observar 

a influência da saturação na lei de velocidade obtida. Isto permitiu o acoplamento do 

escoamento utilizando a Equação de Richards, unindo a variação de saturação à uma lei cinética 

ao longo de um processo de aplicação de peróxido de hidrogênio. 

 

3.4.1 Cinética de decomposição do ozônio e peróxido de hidrogênio 

 

Esta seção apresentará a metodologia para determinar a decomposição dos oxidantes 

utilizados (ozônio e peróxido de hidrogênio) quando aplicados ao rejeito de mineração de 

carvão. O objetivo desta parte do trabalho foi determinar a taxa de reação para ser aplicada à 

um modelo de propagação de oxidante dentro da pilha de rejeitos de mineração de carvão. 

 

3.4.1.1 Cinética de decomposição do ozônio  

 

Para determinar a taxa cinética de decomposição do ozônio quando em contato com o 

rejeito de mineração de carvão, foi realizada uma abordagem de reator integral 

(DORAISWAMY e TAJBL, 1974). O reator foi preenchido com rejeito de mineração de carvão 

e a depleção de ozônio foi avaliada em diferentes níveis de umidade. A umidificação se deu por 

borrifação de água diretamente no rejeito de mineração de carvão previamente ao procedimento 

de inserção no reator. Isso serviu para verificar a influência da presença de água na matriz 

porosa na taxa cinética e na mudança na propagação da subsuperfície.  A Figura 17 ilustra o 

esquema experimental. 

 

Figura 17: Esquema experimental para determinar a taxa de decomposição do ozônio. 

 

Fonte: Do autor. 
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O ozônio foi gerado a partir de oxigênio seco (99,9%) utilizando um gerador de ozônio 

(Brasil Ozônio®-BRO3-PLUS2.1). A concentração de ozônio na entrada / saída foi amostrada 

usando um monitor de ozônio (espectrofotômetro com o modo cinético de célula única a 254 

nm) (Ozone Analyzer BMT 964 BT). 

Um fluxímetro foi utilizado para controlar a vazão de entrada. Experimentos foram 

realizados para diferentes vazões (levando a diferentes tempos espaciais). Foram empregadas 

vazões volumétricas de 2 até 26 L · min-1. Os experimentos foram realizados à temperatura 

ambiente (25 ° C). A Equação 6 foi usada para derivar a taxa de reação. 

 

𝑅𝑂3
=

𝐶𝑂3,𝑠𝑎í𝑑𝑎 − 𝐶𝑂3,𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎

𝑡𝑠
   Equação 6 

 

Nesta equação, 𝑅𝑂3
 é a taxa de reação (mol · m-3 · s-1) e 𝑡𝑠 é o tempo espacial (s) 

(determinado pela fração de espaços vazios e pela velocidade). 𝐶𝑂3,𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎 e 𝐶𝑂3,𝑠𝑎í𝑑𝑎 são as 

concentrações de ozônio na entrada e saída, respectivamente. Como o rejeito de mineração 

contêm numerosas espécies reativas, a seguinte reação foi considerada: 

 

𝑂𝑧ô𝑛𝑖𝑜 + 𝑅𝑒𝑗𝑒𝑖𝑡𝑜 𝑑𝑒 𝑚𝑖𝑛𝑒𝑟𝑎çã𝑜 𝑑𝑒 𝑐𝑎𝑟𝑣ã𝑜 → 𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑡𝑜𝑠  Equação 7 

−𝑅𝑂3
=  𝑘𝑂3

∙ (𝐶𝑂3,𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎
)

𝛼
  Equação 8 

 

Essa é uma estratégia comum para avaliar a decomposição do ozônio (incluindo a auto-

decomposição) (GOMES, 2015). A lei de velocidade obtida contabiliza as reações associadas 

à decomposição do ozônio. 𝑘𝑂3
 e 𝛼 são a velocidade específica e ordem de reação, 

respectivamente. A taxa de decomposição do ozônio foi determinada a partir da linearização da 

Equação 8. 

 

𝐿𝑛 (−𝑅𝑂3
) = 𝑙𝑛 𝑘𝑂3

+ 𝛼 ∙ 𝐿𝑛 𝐶𝑂3,𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎   Equação 9 

 

Para testar a influência da água na matriz porosa, foram realizados experimentos com 

rejeitos de mineração de carvão sujeitos a diferentes níveis de umidade. Para isso, antes de 

preparar o reator para teste, água foi pulverizada no rejeito de mineração de carvão. Este 

procedimento foi realizado com espalhamento do rejeito de mineração em uma camada fina 

sobre uma superfície, garantindo distribuição homogênea da umidade. Volumes diferentes de 
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água foram aplicados. A saturação (𝑠) do rejeito de mineração foi medida pelas relações mássica 

e volumétrica da água e do rejeito presente no reator, além de medida dos espaços vazios. Foram 

utilizadas quatro saturações, a saber: 0, 0,0341, 0,16 e 0,528.  

 

3.4.1.2 Cinética de decomposição do peróxido de hidrogênio 

 

A demanda de peróxido de hidrogênio pelo rejeito de mineração de carvão foi avaliada. 

Neste caso, a influência da quantidade de fase líquida e a concentração inicial de peróxido de 

hidrogênio na taxa de reação também foram avaliadas. A Figura 18 ilustra o procedimento 

experimental. 

 

Figura 18: Esquema experimental para determinar a taxa de decomposição do 

peróxido de hidrogênio. 

 
Fonte: Do autor. 

 

A massa de rejeitos de mineração de carvão foi mantida em 50 g em todos os 

experimentos. Não houve agitação do conjunto "rejeito-peróxido" para reproduzir uma 

condição semelhante ao meio poroso na subsuperfície. A concentração de peróxido de 

hidrogênio (𝐶𝐻2𝑂2
) em função do tempo foi monitorada por permanganimetria. Nesta técnica, 

é realizada a titulação do peróxido de hidrogênio em meio ácido com permanganato de potássio. 

A estequiometria da Equação 10 estabelece a concentração de H2O2. 

 

2 𝑀𝑛𝑂4
− + 5 𝐻2𝑂2 + 6 𝐻+ → 2 𝑀𝑛2+ +  8 𝐻2𝑂 + 5 𝑂2  Equação 10 
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Foi adicionado peróxido de hidrogênio nas concentrações de 0,5 e 2,5 mol · L-1 em (1) 

(Figura 18). O volume de solução (adicionado aos rejeitos) também foi alterado: foram 

utilizados 10, 20 e 50 mL de solução. Isso foi estabelecido para gerar as seguintes saturações: 

0,5, 1 e excesso de fase líquida). Em (2) foi adicionado ácido sulfúrico e imediatamente o meio 

de reação foi titulado com permanganato de potássio (3). Este procedimento foi realizado para 

cada intervalo de tempo definido de maneira prévia. 

A análise dos dados foi realizada utilizando a equação do balanço molar para um sistema 

batelada (Equação 11) para decomposição do peróxido de hidrogênio. 

 

𝑅𝐻2𝑂2
=

𝑑𝐶𝐻2𝑂2

𝑑𝑡
   Equação 11 

 

Na Equação 11, 𝑅𝐻2𝑂2
 é a taxa de decomposição do peróxido de hidrogênio, 𝐶𝐻2𝑂2

é a 

concentração e 𝑡 é o tempo. Foi considerado reação irreversível e isotérmica, e excesso de 

rejeitos de mineração de carvão. Esse excesso foi determinado experimentalmente, onde foi 

obtida a proporção de 20 g de H2O2 para 1 g de rejeito de mineração. Assim, as Equações 12 e 

13 mostram a reação e a lei de velocidade sugeridas, respectivamente. 

 

𝐻2𝑂2  +  𝑅𝑒𝑗𝑒𝑖𝑡𝑜 𝑑𝑒 𝑚𝑖𝑛𝑒𝑟𝑎çã𝑜 𝑑𝑒 𝑐𝑎𝑟𝑣ã𝑜 → 𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑡𝑜𝑠  Equação 12 

𝑅𝐻2𝑂2
= −𝑘𝐻2𝑂2

 ∙ (𝐶𝐻2𝑂2
)

𝛼
  Equação 13 

 

Na Equação 12, 𝑘𝐻2𝑂2
 é a taxa específica de reação e α é a ordem da reação. Esses 

parâmetros cinéticos foram determinados pela diferenciação dos dados de concentração-tempo 

e pelo uso de regressão não linear para ajustar-se à lei de taxas proposta (Equação 13). 

 

3.4.2 Modelo para a propagação do ozônio em pilhas de rejeito de mineração de carvão  

 

A estratégia de modelagem seguiu a publicada em Gomes et al. (2018). Neste trabalho, 

a presença de umidade foi considerada. Para isso, foi utilizada a equação de conservação da 

espécie química em meio poroso com saturação variável.  

 

𝜕

𝜕𝑡
(𝜃𝐶𝑂3

) +
𝜕

𝜕𝑡
(𝑎𝑣𝐶𝑂3

) + 𝒖 · 𝐶𝑂3
= ∇ ∙ [𝐷𝑓∇𝐶𝑂3

] + 𝑅𝑂3
  Equação 14 
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Na Equação 14, 𝒖 é o vetor de velocidade (m · s-1) e 𝐷𝑓 é a soma dos coeficientes de 

difusão e dispersão (m2 · s-1). O meio poroso foi considerado isotrópico e, portanto, 𝐷𝑓 não foi 

considerado uma função da direção. A equação equilibra o transporte de massa através do meio 

poroso usando a fração de volume de líquido, 𝜃 e a fração de volume de gás resultante, 𝑎𝑉 =

𝜀 − 𝜃. A saturação (𝑠), que corresponde ao conteúdo da fase líquida, é avaliada a partir da 

porosidade (ε), 𝑠 =  𝜃 / 𝜀. 

No lado esquerdo da Equação 14, os dois primeiros termos correspondem ao acúmulo 

de massa da espécie nas fases de gás e líquido, enquanto o último termo descreve a convecção 

devido à velocidade direcional (𝒖). No lado direito, o primeiro termo é relativo à dispersão. O 

valor adotado para o coeficiente 𝐷𝑓 (difusão + dispersão) é o recomendado para a difusividade 

do ozônio no ar (MASSMAN, 1998). O segundo termo no lado direito representa a reação 

química. Neste trabalho, a taxa cinética é proveniente da análise experimental descrita na seção 

3.4.1.1. Além disso, enfatiza-se que o volume de reação foi considerado como sendo o volume 

de poros. 

 Neste trabalho, o fluxo no meio poroso é governado por uma combinação das equações 

da continuidade e conservação de momento. Essas são chamadas de Equações de Brinkman 

(Equações 15 e 16) (AURIAULT, 2009; LE BARS e WORSTER, 2006; PARVAZINIA et al., 

2006). 

 

𝜕(𝜀𝜌)

𝜕𝑡
+ ∇ · (𝜌𝒖) = 0  Equação 15 

𝜌

ε
(

𝜕𝒖

𝜕𝑡
+ (𝒖. ∇)

𝒖

ε
) = −∇𝑝 + ∇ [

1

ε
{𝜇(∇𝒖 + (∇𝒖)𝑇) −

2

3
𝜇(∇ · 𝒖)𝐼}] − (𝜇𝐾𝑃

−1)𝒖   

Equação 16 

As equações de Brinkman descrevem transições entre fluxo lento no meio poroso que é 

governado pela lei de Darcy e fluxo rápido nos canais descritos pelas equações de Navier-

Stokes. Nas Equações 15 e 16, 𝑝 é a pressão (Pascal), 𝜀 é a porosidade (adimensional) e 𝐾𝑃 é a 

permeabilidade do meio poroso (m2). 𝜇 e 𝜌 são respectivamente a viscosidade dinâmica do 

fluido (kg · m-1 · s-1) e a massa específica (kg · m-3). Essas propriedades físicas foram tomadas 

a 25 °C. 

Para todos os modelos, foi utilizada a mesma discretização: linear para 

pressão/velocidade e concentração. Simulações de elementos finitos no COMSOL 

Multiphysics® foram utilizadas para resolver o modelo, considerando simetria axial. Em todas 

as simulações mostradas, o Parallel Direct Sparse Solver (PARDISO) foi escolhido. O pacote 
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PARDISO é um software de alto desempenho, robusto, eficiente em termos de memória e fácil 

de usar para solucionar grandes sistemas lineares simétricos e assimétricos esparsos de 

equações em multiprocessadores de memória compartilhada e distribuída.  

 

3.4.2.1 Modelo para o reator integral 

 

Uma análise prévia do modelo utilizando as Equações 14, 15 e 16 foi realizada com 

os dados do reator integral descritos na seção 3.4.1.1. A Figura 19 mostra as equações de 

governo, condições de contorno e malha para esta abordagem. 

 

Figura 19: Reator integral em estado estacionário - Condições: 𝑠=0,16; 𝐶𝑂3,𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎
= 

0,06875 mol · m-3; 𝒖𝒆𝒏𝒕𝒓𝒂𝒅𝒂 = 0,52627 m · s-1. As condições de contorno e malha são 

mostradas. 

 

Fonte: Do autor. 

 

Esta etapa serviu para avaliar o modelo e comparar a taxa cinética obtida em cada 

saturação (seção 3.4.1.1). Para isso, foram medidos os parâmetros descritos nas Equações 12,13 

e 14 e realizadas simulações para comparar com os resultados experimentais. A porosidade (𝜀) 

foi determinada adicionando etanol ao reator integral e estimando o volume ocupado pelos 

espaços vazios. A permeabilidade (𝐾𝑃) foi medida pelo método da pressão decrescente 

(JOSEPH et al., 2013; KIRKHAM, 1947; GOMES, 2015). 

A concentração de entrada foi assumida como sendo uniforme. Isso garante 

consistência com a suposição de mistura perfeita na advecção na entrada do lado de fora da 

coluna. O transporte de espécies (Equação 14) foi resolvido assumindo espécies diluídas (a 
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concentração não afeta a difusão). O campo de pressão foi determinado pela resolução da 

Equação 15, assumindo fluxo compressível, e o modelo foi resolvido considerando equações 

totalmente acopladas. Foi assumido que a convecção domina o transporte de massa na saída: 

 

𝒏 ∙ (−𝐷𝑓 ∙ ∇𝐶𝑂3
) = 0   Equação 17 

 

Isso significa que o gradiente de concentração na direção perpendicular à saída é 

insignificante. Essa é uma suposição comum para reatores tubulares com um alto grau de 

convecção. A condição elimina a necessidade de determinar uma concentração específica ou 

um valor fixo para o fluxo no limite de saída. O símbolo 𝒏 refere-se ao vetor normal unitário 

orientado para fora. Nas paredes, foi adotada a condição de não-deslizamento (𝒖 = 0). Como 

a parede é impermeável, o fluxo de ozônio (𝑵𝑶𝟑
) é zero: 

 

−𝒏 ∙ 𝑵𝑶𝟑
= 0  Equação 18 

 

A solução do equacionamento é obtida de maneira aproximada para um número 

determinado de elementos (malha), e quanto maior o número desses elementos, mais correta 

será a solução numérica. Porém, quanto mais refinada a malha, maior será o sistema de 

equações a ser resolvido, demandando maior esforço computacional e maior tempo de 

simulação. Dessa forma, foi realizado um estudo de malha a fim de encontrar um número de 

elementos ideal para a malha que possibilite uma solução satisfatória e que não apresente um 

tempo de processamento muito lento, além de garantir a estabilidade do método numérico. 

Nesta etapa foram realizadas simulações considerando diferentes números de elementos, a 

saber: 2.824, 5.966, 23.452 e 73.258. Foi observado que o desvio máximo da solução foi de 

0,1% quando utilizado o número mínimo de elementos (2.824). O tempo de processamento é 

substancialmente afetado quando o número de elementos é de 73.258. Por essa razão, uma 

malha controlada pela física com 23.452 elementos foi utilizada considerando erro mínimo e 

baixo esforço computacional. O critério de convergência adotado foi a condição padrão para 

tolerância relativa de 5 × 10-3 para as equações de conservação de massa e momento. 

Os resultados obtidos para o modelo de reator integral foram utilizados para simular a 

depleção de ozônio em uma pilha piloto de rejeitos de mineração de carvão. 
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3.4.2.2 Modelo para a pilha piloto  

 

O modelo para propagação de ozônio na pilha de rejeitos de mineração de carvão foi 

testado em uma pilha piloto com 𝑠 = 0. Nesse caso, a validação do modelo foi realizada medindo 

a concentração de ozônio em função do tempo nos limites da amostragem. A Figura 20 ilustra 

a pilha piloto construída e a geometria do modelo desenvolvido. 

 

Figura 20: Pilha piloto experimental: geometria e condições de contorno. Detalhes do 

tubo de injeção (A) e sonda de amostragem (B) são mostrados. 

 
Fonte: Do autor. 

 

O ozônio foi injetado por uma sonda de aplicação no centro da pilha. A pressão de 

entrada foi medida usando um manômetro (GDH 200-14; GHM Messtechnik GmbH). Medidas 

da concentração de ozônio em função do tempo foram realizadas na fronteira de amostragem. 

O tubo de injeção de ozônio e a sonda de amostragem foram preparados perfurando múltiplos 

e regulares orifícios de 3 mm de diâmetro em tubos de aço inoxidável. O modelo foi avaliado 

comparando a pluma de ozônio obtida experimentalmente com a pluma de simulação. Nos 

contornos da saída, foi considerado que a convecção domina o transporte. Na base da pilha foi 

assumido a condição de parede impermeável (Equação 18) e não-deslizamento (𝒖 = 0). 

O ozônio foi amostrado continuamente a uma distância de 0,24 m do tubo de injeção, 

como mostrado na Figura 20. Um espectrofotômetro (Ozone Analyzer BMT 964 BT) foi usado 

para medir a concentração de ozônio com o modo cinético de célula única a 254 nm. Um 

pequeno ventilador foi usado para forçar uma pequena redução na pressão suficiente para 
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fornecer ozônio de sucção. Essa sucção foi projetada para ser grande o suficiente para acelerar 

o transporte do gás para a área de detecção, mas pequena o suficiente para não interferir no 

fluxo existente. Essa estratégia de amostragem do ozônio já foi utilizada recentemente em um 

trabalho análogo (GOMES, 2015). A Figura 21 ilustra a célula de detecção usada. 

 

Figura 21: Célula de detecção utilizada para amostragem de ozônio na pilha piloto. 

 
Fonte: GOMES, 2015. 

 

Ressalta-se que nos testes de pilha piloto, a saturação foi zero (𝑠 = 0). Isso foi medido 

por amostragem do material residual ao longo do comprimento. Por esse motivo, a taxa cinética 

utilizada foi a obtida para a mesma saturação (𝑠 = 0). Além disso, o primeiro termo da Equação 

14 pode ser negligenciado (𝜃 = 0). 

 

𝜕

𝜕𝑡
(𝜀𝐶𝑂3

) + 𝒖 · 𝐶𝑂3
= ∇ ∙ [𝐷𝑓∇𝐶𝑂3

] + 𝑅𝑂3
   Equação 19 

 

Para o escoamento no meio poroso, foram utilizadas as Equações 15 e 16. A porosidade 

foi determinada com uma amostra não deformada de pilha piloto e verificação de espaços 

vazios. A permeabilidade foi determinada usando o modelo Kozeny-Carman, que é a relação 

mais comum de porosidade e permeabilidade (CARMAN, 1997; KOZENY, 1927).   

 

𝐾𝑝 =
𝑑𝑝

2 𝜀3

180 ∙ (1−𝜀)2
  

Equação 20 

 

Nesta equação 𝑑𝑝 é o diâmetro de partícula, que neste trabalho foi adotado um valor 

médio para caracterizar o leito poroso. 
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A Figura 22 (A) ilustra o teste de malha para solução do modelo, considerando o 

número de vértices para cada teste. Foi realizada uma análise incrementando o número de 

elementos e comparando o resultado com a concentração de ozônio amostrada após alcance do 

regime estacionário. Foi observado aumento no tempo de cálculo expressivo a partir de 56.700 

elementos. Isto sugeriu a adoção de um refinamento na região onde a propagação do ozônio 

efetivamente ocorre (Figura 22 (B)). Isto diminuiu o tempo de solução com um desvio pequeno 

(0,5 %) em relação ao valor experimental.  

 

Figura 22: Teste de malha para o modelo para propagação do ozônio em uma pilha 

piloto de rejeito de mineração de carvão. Análise do desvio (A) em relação a resposta e 

detalhes da malha (B). 

 
Fonte: Do autor. 

 

A Figura 22 (B) mostra que uma malha triangular livre foi aplicada. A malha elaborada 

é considerada adequada para a solução do modelo considerando erro e esforço computacional 

mínimos. Os testes de malha indicaram estabilidade na resposta com 20.449 elementos, que 

foram utilizados neste modelo. O critério de convergência adotado foi a condição padrão para 

tolerância relativa de 5 × 10-3 para as equações de conservação de massa e momento. 

Neste trabalho ainda é realizado uma simulação da injeção de ozônio na pilha piloto 

considerando saturação não-uniforme, proveniente de um perfil hidrostático preexistente. Para 

isso, foi utilizado o modelo de Richards para o escoamento de umidade através da pilha. Esta 

abordagem é descrita na seção 3.4.3. 
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3.4.3 Modelo para propagação do peróxido de hidrogênio em pilhas de rejeitos de 

mineração de carvão 

 

A estratégia adotada para a simulação da propagação do peróxido de hidrogênio na 

subsuperfície da pilha de rejeito consistiu em duas abordagens. A primeira foi avaliar as taxas 

cinéticas obtidas na seção 3.4.1.2 quando inseridas na equação da conservação da espécie 

química no meio poroso com saturação variável (sem fase gasosa, Equação 21): 

 

𝜕

𝜕𝑡
(𝜃𝐶𝐻2𝑂2

) + 𝒖 · 𝐶𝐻2𝑂2
= ∇ ∙ [𝐷𝑙∇𝐶𝐻2𝑂2

] + 𝑅𝐻2𝑂2
  Equação 21 

 

As leis de taxa obtidas para a decomposição do peróxido de hidrogênio foram testadas. 

Para isso, foi realizada uma comparação com o experimento de obtenção de dados cinéticos 

(seção 3.4.1.2). A Figura 23 ilustra essa abordagem. 

 

Figura 23: Modelo para o consumo do peróxido de hidrogênio: equações governantes 

para 𝑠 = 0,5 e 𝑠 = 1 em (A) e excesso de fase líquida em (B). 

 
Fonte: Do autor. 

 

As dimensões dos domínios mostrados na Figura 23 estão de acordo com o 

empacotamento de 50 g de rejeito de mineração. A porosidade foi medida pela fração de vazios 

e a saturação por medida volumétrica/gravimétrica. Nesta abordagem, o segundo termo da 

Equação 21 foi negligenciado. O termo da reação (𝑅𝐻2𝑂2
) garantiu a compatibilidade dos 

resultados experimentais com o modelo. O volume da reação correspondeu ao volume da fase 

líquida, ponderado pela saturação estudada. Neste modelo, o coeficiente de difusão de peróxido 

de hidrogênio (𝐷𝑙) foi adotado como sendo de 1,3 × 10-9 m2 · s-1 (STERN, 1955). Esta etapa 

permitiu constatar a compatibilidade das taxas reacionais encontradas para inserção no modelo 

de propagação do peróxido de hidrogênio na pilha de rejeito de mineração de carvão. 
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A segunda abordagem consistiu em utilizar o transporte de massa no meio poroso com 

saturação variável (Equação 22) acoplado à equação de Richards para simular a infiltração do 

peróxido de hidrogênio por meio de uma aplicação no topo da pilha de rejeitos de mineração 

de carvão.  

 

𝜕

𝜕𝑡
(𝜃𝐶𝐻2𝑂2

) + 𝒖 · 𝐶𝐻2𝑂2
= ∇ ∙ [(𝐷𝑙 + 𝐷𝑑)∇𝐶𝐻2𝑂2

] + 𝑅𝐻2𝑂2
  Equação 22 

 

 

Na Equação 22 é mostrada a dispersão,  𝐷𝑑 (m2 · s-1). Foi adotado um modelo de 

dispersividade com isotropia transversa. Esta é uma abordagem comum para rochas 

sedimentares. A dispersividade foi estabelecida a partir de correlações extensivamente 

reportadas na literatura (SCHULZE-MAKUCH, 2005; GERKE et al., 1998). 

A equação de Richards modela o escoamento em meios porosos de saturação variável. 

Com o escoamento em um meio poroso de saturação variável as propriedades hidráulicas 

mudam à medida que o fluido se move pelo meio, enchendo alguns poros e drenando outros. 

Muitos esforços para simplificar e melhorar a modelagem do escoamento em meios porosos de 

saturação variável produziram variações da equação de Richards desde o seu surgimento. A 

forma adotada neste trabalho parte da relação geral que permite alterações dependentes do 

tempo em condições saturadas e insaturadas (BEAR, 1972; BEAR, 1979). A Equação 23 é a 

equação de Richards:  

 

𝜌 (
𝐶𝑚

𝜌𝑔
+ 𝑆𝑒𝑆)

∂𝑝

∂t
+ ∇ ∙ 𝜌 (−

𝐾𝑝

𝜇
𝑘𝑟(∇𝑝 + 𝜌𝑔∇𝐷)) = 0      

Equação 23 

 

Na Equação 23 a pressão, 𝑝, é a variável dependente. Nesta equação, 𝐶𝑚 representa a 

capacidade específica de umidade, 𝑆𝑒 denota a saturação efetiva, 𝑆 é o coeficiente de 

armazenamento, 𝜇 é a viscosidade dinâmica do fluido, 𝑘𝑟 denota a permeabilidade relativa, 𝜌 

é a densidade do fluido, 𝑔 é aceleração da gravidade e 𝐷 representa a elevação. A 

permeabilidade hidráulica (𝐾𝑝) foi assumida como sendo um valor homogêneo típico para uma 

pilha de rejeito de mineração (LAHMIRA e LEFEBVRE, 2015). 

Em aplicações para água na subsuperfície, a porosidade drenável é tradicionalmente 

empregada para o coeficiente de armazenamento 𝑆, assumindo que os efeitos da 

compressibilidade da água e da matriz porosa são desprezíveis (SOROOSHIAN, 1991). Para 

estes casos (modelo para escoamento subterrâneo), a porosidade drenável é geralmente definida 
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como o volume de água drenada de uma coluna de material (ex: rejeito de mineração) de uma 

área horizontal unitária que se estende do lençol freático até a superfície do material, por 

declínio unitário do lençol freático. Isto corresponde à diferença no teor de água entre a 

saturação efetiva e o teor de água residual retido pelo material contra a gravidade. O 

armazenamento 𝑆 pode ser uma expressão que envolve resultados de uma equação de 

deformação sólida ou uma expressão que envolve temperaturas e concentrações de outras 

análises. Neste trabalho, foi utilizado a compressibilidade ponderada do material poroso e do 

fluido, definida na Equação 24.  

 

𝑆 = 𝜀𝑋𝑓 + (1 − 𝜀)𝑋𝑝  Equação 24 

 

Na Equação 24, 𝑋𝑓 e 𝑋𝑝 são as compressibilidades do fluido e da matriz porosa, 

respectivamente. A caracterização destas propriedades foi estabelecida a partir de dados 

reportados na literatura para a água (fluido) e uma pilha de rejeitos (matriz porosa), sendo 

caracteristicamente da ordem de 10-10 Pa-1 (VAN RENSBERGEN, P. et al., 2003). 

A velocidade do fluido através das faces de uma superfície infinitesimalmente pequena 

é dada pela Equação 25. 

 

𝒖 = −
𝐾𝑝

𝜇
𝑘𝑟(∇𝑝 + 𝜌𝑔∇𝐷)  Equação 25 

 

Na Equação 25, 𝒖 é o vetor de escoamento. O meio poroso consiste em espaço poroso, 

fluido e sólido, mas apenas o líquido se move. A Equação 25 descreve o escoamento distribuído 

por uma superfície representativa. Para caracterizar a velocidade do fluido nos poros, é 

realizada a divisão de 𝒖 pela fração de volume de líquido, 𝜃. Esta é a velocidade intersticial, 

porosa ou média linear (𝒖𝒂 =  𝒖/𝜃). 

A equação de Richards se assemelha à equação de escoamento saturado estabelecida 

pela Lei de Darcy, mas é notoriamente não linear (FREEZE, 1971). As não linearidades surgem 

porque as propriedades do material e hidráulicas (𝜃,  𝑆𝑒 , 𝐶𝑚 𝑒 𝑘𝑟) variam para condições não 

saturadas (por exemplo, pressão negativa) e atingem um valor constante na saturação (por 

exemplo, pressão igual ou superior a zero). O volume de líquido por volume médio poroso, 𝜃, 

varia de um pequeno valor residual 𝜃𝑟 à porosidade total 𝜃𝑠. Seu valor é dado em uma relação 

constitutiva no modelo. A saturação efetiva,  𝑆𝑒, equivale a 𝜃 normalizada para um valor 

máximo de 1. A capacidade específica de umidade, 𝐶𝑚, descreve a mudança em 𝜃 à medida 
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que a solução progride. A permeabilidade relativa, 𝑘𝑟, aumenta com o teor de umidade e varia 

de um valor nominal ao seu valor máximo na saturação, revelando que o fluido se move mais 

rapidamente quando o meio poroso está totalmente úmido. 

Neste trabalho, o modelo de retenção adotado foram as expressões analíticas de van 

Genuchten (VAN GENUCHTEN, 1980) para definir 𝜃,  𝑆𝑒 , 𝐶𝑚 𝑒 𝑘𝑟. Estas expressões são 

posicionadas em termos da cabeça de pressão, 𝐻𝑝 =
𝑝

𝜌𝑔
 . Elas requerem dados para as frações 

de volume líquido 𝜃𝑠 e 𝜃𝑟 (saturadas e residuais), bem como as constantes 𝛼𝑣𝑔, 𝑛, 𝑚 e 𝑙, que 

especificam um tipo de meio poroso. 

As equações de van Genuchten definem a saturação quando a pressão do fluido é 

atmosférica (ou seja, 𝐻𝑝 = 0). As Equações 26,27,28 e 29 mostram estas relações: 

 

𝜃 = {
𝜃𝑟 + 𝑆𝑒(𝜃𝑠 − 𝜃𝑟)       𝐻𝑝 < 0

𝜃𝑠                                 𝐻𝑝 ≥ 0
  

Equação 26 

𝑆𝑒 = {

1

[1+|𝛼𝑣𝑔 𝐻𝑝|
𝑛

]
𝑚        𝐻𝑝 < 0

                1               𝐻𝑝 ≥ 0
     

Equação 27 

𝐶𝑚 = {
𝛼𝑣𝑔𝑚

1−𝑚
(𝜃𝑠 − 𝜃𝑟)𝑆𝑒

1

𝑚 (1 − 𝑆𝑒

1

𝑚)
𝑚

     𝐻𝑝 < 0

                    0                                           𝐻𝑝 ≥ 0
  

Equação 28 

 

𝑘𝑟 = {
𝑆𝑒

𝑙 [1 − (1 − 𝑆𝑒

1

𝑚)
𝑚

] 2                   𝐻𝑝 < 0

                    1                                         𝐻𝑝 ≥ 0
     

Equação 29 

 

 

O parâmetro constitutivo 𝑚 é igual a 1 −  1/𝑛. Os parâmetros 𝛼𝑣𝑔, 𝑛, 𝑚 e 𝑙 (modelo 

de retenção de van Genuchten) foram obtidos na literatura considerando casos análogos de 

infiltração de água em pilhas de rejeitos (HAJIZADEH NAMAGHI et al., 2015; FALA et al., 

2013; HAN et al., 2010; DOLD, 2014) 

A Figura 24 ilustra a geometria da pilha piloto com as condições de contorno adotadas. 
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Figura 24: Pilha piloto: geometria e condições contorno. Em (A), (B) e (C) são 

ilustrados detalhes da dimensão do topo da pilha em que foram simulados a 

infiltração da solução de peróxido de hidrogênio. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Neste trabalho é realizada a simulação de um derramamento de uma solução de 2,5 mol 

· L-1 de peróxido de hidrogênio em uma área delimitada na parte superior da pilha, como 

mostrado na Figura 24. Para isso, a entrada de peróxido de hidrogênio ocorreu devido à ação 

da gravidade. O objetivo foi verificar a infiltração desse oxidante abaixo da superfície e a pluma 

de alastramento formada. Isto permite a verificação da efetividade do tratamento e contribui no 

dimensionamento de aplicação do peróxido de hidrogênio.  Para isso, este estudo avaliou três 

raios de aplicação de peróxido de hidrogênio, a saber: 0,25, 0,50 e 0,75 m. A condição inicial 

para o transporte de massa, foi de concentração nula no tempo zero. A saturação inicial da pilha 

é mostrada na Figura 25: 
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Figura 25: Saturação inicial da pilha-piloto para a simulação da infiltração de 

peróxido de hidrogênio. 

 
Fonte: Do autor. 

  

Esta saturação foi definida a partir da simulação do escoamento de umidade para formação de 

um perfil hidrostático compatível com uma situação de pilha exposta à atmosfera. Esta 

abordagem garante similaridade com a situação prática. Além disso, a taxa de decomposição 

de peróxido de hidrogênio é dependente da saturação. Então a lei de velocidade (𝑅𝐻2𝑂2
) 

dependente da saturação (obtida experimentalmente) garante a concordância da demonstração 

da infiltração do oxidante. 

A Figura 26 ilustra o teste de malha para solução do modelo, considerando o número 

de vértices para cada teste. Foi realizada uma análise incrementando o número de elementos e 

comparando o resultado com a concentração de peróxido de hidrogênio em um ponto do 

domínio (mostrado na Figura 26). Considerando o tempo de cálculo e estabilidade na resposta, 

foi utilizado uma malha com 11.195 elementos triangulares.  
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Figura 26: Teste de malha para a o modelo de propagação do peróxido de hidrogênio ao 

longo da pilha de rejeito de mineração de carvão. 

 
Fonte: Do autor. 

 

O critério de convergência adotado foi a condição padrão para tolerância relativa de 5 

× 10-3 para as equações de conservação de massa e momento. 

O modelo desenvolvido permite analisar a penetração do peróxido de hidrogênio na 

pilha. Neste trabalho ainda é relacionado a saturação da pilha com taxa de reação obtida 

experimentalmente, garantindo a concordância do modelo com a realidade.
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4 RESULTADOS 

 

4.1 EXPERIMENTO COM LISÍMETROS - MICRORGANISMOS E OZÔNIO 

 

Ensaios de caracterização do rejeito de mineração para a predição da formação da DAM 

são extensivamente realizados (DOLD, 2017). Isto permite entender como a drenagem ácida 

pode ser formada e prever as características futuras da lixiviação que pode ocorrer.  

A exposição de rejeitos de mineração a produtos com capacidade oxidante desencadeia 

uma série de reações principalmente entre a água e o enxofre presente em compostos sulfurosos. 

Esse contato, aliado a presença de microrganismos oxidantes de ferro geram a DAM, que por 

sua vez atua como promotora da lixiviação de metais que estão presentes nos rejeitos deixando-

os na forma iônica. A oxidação desses metais formará preferencialmente hidróxidos metálicos. 

Os hidróxidos metálicos são menos cristalinos do que os óxidos e assim muitas vezes há 

dificuldades de serem determinados utilizando difração de raios X. Entretanto, se forem tratados 

termicamente (em torno de 500 °C) os hidróxidos formam óxidos metálicos, que normalmente 

apresentam boa cristalinidade. A caracterização das fases cristalinas do rejeito de mineração 

“in natura” realizada via difração de raios X é ilustrada na Figura 27: 

 

Figura 27:  Difração de raios X para o rejeito de mineração “in natura”. 

 
Fonte: Do autor. 
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O difratograma (Figura 27) mostra a presença predominante de quartzo (SiO2 - JCPDS 

46-1045), caulinita (Al2Si2O5 - JCPDS 29-1488), hidróxido silicato de alumínio e potássio 

(KAl2(AlSi3O10)(OH)2 - JCPDS 26-0911), óxido de ferro e alumínio (Al3Fe5O12 - JCPDS 49-

1657) e calcita (CaCO3 – JCPDS 5-586) corroborando com a composição química do rejeito de 

mineração, obtida via fluorescência de raios X (FRX), que é mostrada na Tabela 5:  

 

Tabela 5: Composição química do rejeito de mineração (in natura), obtido via FRX. 

Substância Teor (%) Substância Teor (%) 

Al2O3 21,78 B2O3 - 

CaO 0,47 Li2O - 

Fe2O3 5,39 BaO <0,1 

K2O 1,94 Co2O3 <0,1 

MgO 0,65 Cr2O3 <0,1 

MnO <0,05 PbO <0,1 

Na2O 0,38 SrO 0,09 

P2O5 <0,05 ZnO <0,1 

SiO2 52,65 ZrO2+HfO2 <0,1 

TiO2 0,9 Perda ao Fogo 15,56 

Análise Química Qualitativa 

Elementos Majoritários Al,Si 

Elementos em pequeno Percentual Fe,K,Ti,Ca,Mg,Na 

Elementos Traços Mn,P,S,Cr,Zn,Sr,Zr 

Fonte: Do autor. 

 

Nesta análise é constatada a presença majoritária de Al2O3 e SiO2 e ainda quantidade 

significativa de Fe2O3, substância que potencializa a geração de DAM. Esta análise prévia do 

rejeito de mineração de carvão possibilita o entendimento sobre o conteúdo do lixiviado 

produzido quando há percolação de água. 

 Os resultados de pH e Eh são mostrados para o monitoramento de cinco meses no 

Diagrama pH/Eh (Diagrama de Porbaix). A Figura 28, ilustra o comportamento ao longo do 

tempo. Nesta figura é destacada a região onde a literatura reporta que há condições para a 

formação de DAM (BASS-BECKING et al., 1960). Os grupos experimentais (Controle, 

Ozônio, MOF e MRS) são posicionados no diagrama. 
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Figura 28: Diagrama pH/Eh: Monitoramento para mês 1 (A), mês 2 (B), mês 3 (C), mês 4 

(D) e mês 5 (E). Nesta figura é destacado o posicionamento dos grupos experimentais e a 

região onde há condições para formação da DAM. 

 
Fonte: Do autor. 

  

Os resultados mostram que as condições para geração de DAM ocorrem já no início do 

experimento (Mês 1). É verificado redução de pH ao longo do tempo para os grupos 1 

(Controle), 2 (Ozônio) e 3 (MOF). Embora pequena, ocorre diferença em relação ao grupo 4 

(MRS). Isto pode ser explicado pois foi adicionado melaço de cana neste grupo (para garantir 

a sobrevivência microbiológica). Pequenas variações de pH/Eh ocorreram ao longo do tempo e 

no mês 5 não há distinção entre os grupos 1 ,2 e 3 (Controle, Ozônio e MOF). Isto sugere que 

o tratamento empregado não causa efeito proeminente no ph/Eh e este tipo de monitoramento 

requer que sejam realizadas medidas adicionais de outros parâmetros como a concentração de 

metais no percolado. Neste caso, as diferenças entre os grupos experimentais são expressivas. 

Duas leituras do percolado foram realizadas. A concentração de metais (Al, Fe, Mn) e 

sulfatos, acidez e condutividade foram avaliadas. As Figuras 29, 30, 31, 32, 33 e 34 ilustram a 

evolução destes parâmetros para estas duas leituras que tiveram intervalo de 2 meses. 
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Figura 29: Concentração de alumínio (mg · L-1) no percolado dos grupos experimentais 

para a leitura 1 (A) e leitura 2 (B). As leituras 1 e 2 se referem respectivamente a um e 

dois meses após início do tratamento. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Figura 30: Concentração de ferro total (mg · L-1) no percolado dos grupos experimentais 

para a leitura 1 (A) e leitura 2 (B). As leituras 1 e 2 se referem respectivamente a um e 

dois meses após início do tratamento. 

 
Fonte: Do autor. 
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Figura 31: Concentração de manganês (mg · L-1) no percolado dos grupos 

experimentais para a leitura 1 (A) e leitura 2 (B). As leituras 1 e 2 se referem 

respectivamente a um e dois meses após início do tratamento. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Figura 32: Acidez (mg · L-1) no percolado dos grupos experimentais para a leitura 1 (A) 

e leitura 2 (B). As leituras 1 e 2 se referem respectivamente a um e dois meses após 

início do tratamento. 

 
Fonte: Do autor. 
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Figura 33: Condutividade (μS · cm-1) no percolado dos grupos experimentais para a 

leitura 1 (A) e leitura 2 (B). As leituras 1 e 2 se referem respectivamente a um e dois 

meses após início do tratamento. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Figura 34: Concentração de sulfatos (mg · L-1) no percolado dos grupos experimentais 

para a leitura 1 (A) e leitura 2 (B). As leituras 1 e 2 se referem respectivamente a um e 

dois meses após início do tratamento. 

 
Fonte: Do autor. 

 

O intervalo entre as análises “leitura 1” e “leitura 2” (2 meses) se mostrou suficiente 

para incrementar a lixiviação, que associado ao baixo pH, caracteriza a DAM formada. Percebe-

se que houve aumento de concentração de todos os parâmetros monitorados (para todos os 

fatores analisados) quando comparados as leituras 1 e 2. Esses incrementos foram intensos (com 
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elevação de ordens de magnitude) para alumínio, ferro total, acidez e sulfatos. Isto está em 

consonância com a alta presença destes compostos no rejeito de mineração como mostrado na 

análise química da Tabela 5 (FRX). A concentração de manganês também se elevou, porém 

com menor intensidade, isto pode ser entendido pois a quantidade de manganês no rejeito de 

mineração é relativamente baixa (se comparada ao demais parâmetros) (Tabela 5). Outra 

observação geral é de que o grupo Controle é o que exibe as maiores concentrações para os 

parâmetros analisados, corroborando com a característica natural de geração de DAM. 

 A Figura 29 mostra que quando aplicado ozônio, ocorre diminuição na lixiviação de 

alumínio. O grupo MRS também mostra este efeito. Isto pode estar associado à provável 

formação de óxido de alumínio, que por exibir baixa solubilidade em água, não fica na “fase 

percolado”. Este mesmo efeito ocorre quando analisado as concentrações de ferro total (Figura 

30) e sulfato (Figura 34). De fato, a oxidação química propiciada pelo ozônio tende a gerar 

substâncias oxidadas e pouco solúveis nas condições de pH e temperatura do percolado. No 

entanto se comparados os crescimentos de concentração entre as leituras 1 e 2, o ozônio 

incrementa a concentração de ferro e sulfato em 566 e 30 vezes respectivamente, enquanto os 

demais exibem crescimentos nitidamente menores. Por exemplo, no grupo MRS a concentração 

de ferro aumentou 11 vezes (valor baixo se comparado ao crescimento nos demais grupos). 

Neste caso, uma explicação provável pode estar associada à ação dos microrganismos redutores 

de sulfato, uma vez que o aumento na concentração de sulfato é o menor no grupo MRS (2 

vezes). 

 Com relação a acidez (Figura 32), em ambas as leituras, o grupo onde ozônio foi 

aplicado, exibiu menor valor. No entanto se comparado ao incremento entre as leituras, o ozônio 

aumentou a acidez em 64 vezes, enquanto os grupos Controle e MOF exibiram crescimento de 

acidez de 32 e 38 vezes respectivamente. Somente o grupo MRS mostrou baixo incremento (7 

vezes). Isso pode estar relacionado ao aceleramento de lixiviação pelo ozônio, e retardamento 

pelos microrganismos redutores de sulfato. 

  A Figura 33 mostra que todos os grupos estudados tiveram incremento na condutividade 

quando comparadas as leituras 1 e 2. Isto pode ser entendido pois a quantidade de metais 

dispersos no percolado foi amplamente aumentada, corroborando com os resultados de 

concentração de metais e sulfatos. 

 O monitoramento da presença microbiológica via técnica NMP, mostrou que os 

microrganismos redutores de sulfato têm baixa sobrevivência no rejeito de mineração, sendo 

que ele se torna ausente 3 meses após a inoculação. Isto pode ser entendido pois este tipo de 

microrganismo tem aptidão por condições moderadamente alcalinas (pH 7,0 –7,8), e ambientes 
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redutores cujos valores de Eh se encontram na faixa de -150 a 200 mV (MADIGAN et al., 

2004), embora alguns trabalhos tenham observado redução de sulfato por MRS em ambientes 

ácidos de drenagens ácidas de mina (JOHNSON et al., 2002; KÜSEL et al., 2001; JOHNSON, 

1995).  

 Para os microrganismos oxidantes de ferro observa-se sua presença em todos os grupos 

estudados (mesmo sem inoculação). A Figura 35 ilustra o NMP · 100mL-1 deste microrganismo 

após 6 meses de tratamento. 

 

Figura 35: NMP · 100mL-1 para microrganismos oxidantes de ferro após 6 meses de 

tratamento. 

 
Fonte: Do autor. 

  

A presença de microrganismos oxidantes de ferro é natural em rejeitos de mineração de 

carvão, isto pode ser observado pois há este tipo de microrganismo no grupo Controle. A 

quantidade deste microrganismo é significativamente reduzida quando há aplicação de ozônio, 

corroborando com o poder antimicrobiano deste oxidante. No grupo MOF, onde foi inoculado 

o microrganismo oxidante de ferro, comparativamente ao grupo Controle, há uma maior 

presença deste microrganismo. Isto mostra que não está ocorrendo depleção nos 

microrganismos inoculados, sendo que o meio é adequado para a permanência destes 

microrganismos, como era esperado. No entanto o grupo MRS é o que mostra a maior 

quantidade de microrganismos oxidantes de ferro. Embora não tenha havido inoculação deste 

microrganismo, sua quantidade exacerbada pode estar associada ao melaço de cana que foi 
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inserido neste grupo para sobrevivência do microrganismo redutor de sulfato. Uma hipótese é 

que o melaço, por ser predominantemente composto por açúcares, se torna fonte de energia ao 

microrganismo apto a se desenvolver em meio ácido.  

Esta etapa do trabalho foi um primeiro contato com a hipótese proposta de acelerar (ou 

regredir) a formação da drenagem ácida oriunda da lixiviação do rejeito de mineração de 

carvão. Os resultados preliminares forneceram a base para o delineamento e estratégia 

experimentais mostradas nas próximas seções. 

 

4.2 EXPERIMENTO COM COLUNAS – OZÔNIO E PERÓXIDO DE HIDROGÊNIO 

 

O pH é conhecido como um importante parâmetro de entrada para monitorar a geração 

e a taxa de formação da DAM. O monitoramento do pH (médio) durante o tratamento é 

mostrado na Figura 36 (A). Nesta ilsutração são mostrados os grupos experimentais estudados: 

Controle (W), (PH), (O) e (PH+O).  
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Figura 36: Média de pH (A), Eh (B) e condutividade (C) dos grupos experimentais ao longo 

do tratamento. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Na etapa 1, há uma tendência de aumento do pH para todos os grupos. O grupo em 

que o peróxido de hidrogênio (PH) e o ozônio (O) são aplicados se destaca por apresentar pH 

mais baixo durante todo o tratamento. Além disso, a remoção de lixiviados e a lavação da coluna 

causaram uma redução de pH nos grupos (PH) e (PH + O). Isso corrobora com o encontrado 

para o potencial redox (Eh), ilustrado na Figura 36 (B). Um alto valor de Eh indica aumento da 

oxidação da pirita pelo consumo de O2 e pela atividade bacteriana catalítica (SARIA et al., 

2006). Williamson e Rimstidt (1994) determinaram leis de velocidade para oxidação de pirita 

abiótica por oxigênio dissolvido e íon férrico e seus estudos mostraram que a oxidação de pirita 

por redução de íon férrico também está correlacionada com o potencial redox na solução. 
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Na etapa 1, o valor Eh diminui correspondendo à tendência crescente de pH. Isso 

sugere que o consumo de oxigênio está diminuindo. Este foi um indicativo para concluir a etapa 

1 e reinserir o peróxido de hidrogênio nas colunas (PH) e (PH + O). 

O valor Eh mostra um aumento expressivo na etapa 2 para os grupos (PH) e (PH + O) 

seguido de um declínio no final desta etapa. De fato, na etapa 2, a tendência para o aumento de 

Eh sugere que a taxa de consumo de pirita foi aumentada. A diminuição de Eh no final da etapa 

2 e o consequente aumento do pH indicam que o consumo de pirita diminuiu, o que sugeriu o 

encerramento da etapa 2. 

Na etapa 3, não foram aplicados ozônio e peróxido de hidrogênio. Nesta fase, apenas 

a água foi colocada nas colunas. Isso causou um aumento na Eh, associado a uma queda no pH 

nos grupos (PH) e (PH + O). O indicativo para a conclusão do tratamento foi a estabilidade no 

parâmetro condutividade para os grupos (W), (PH) e (O), ilustrado na Figura 36 (C). Este 

parâmetro é incrementado ao longo do tempo para todos os grupos experimentais, 

especialmente aqueles onde o ozônio e o peróxido de hidrogênio se aplicam.  

Verifica-se também que o grupo onde há inserção de ozônio e peróxido de hidrogênio 

(PH + O) apresenta um aumento expressivo durante a etapa 2. O mecanismo de ação não é 

claro, mas a sinergia de oxidantes pode favorecer a formação de superóxidos. Isto pode 

desencadear maior desprendimento de metais na matriz mineral. Por exemplo, no grupo 

(PH+O) a condutividade mostrou uma queda acentuada na etapa 3, sugerindo diminuição da 

lixiviação devido a uma maior extração de metais durante as etapas anteriores. 

A Figura 37 ilustra a concentração de SO4
–2 ao final de cada etapa. 

 

Figura 37: Concentração de sulfatos no lixiviado no final das etapas 1 (A), 2 (B) e 3 

(C). * p <0,05, ** p <0,01 e *** p <0,001 vs. respectivo grupo controle (W). 

 
Fonte: Do autor. 
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No final da etapa 1 (Figura 37 (A)), verifica-se que nos grupos onde os oxidantes foram 

aplicados, há uma liberação maior de SO4
-2 no lixiviado em comparação com o grupo em que 

apenas a água foi adicionada (W). Portanto, a oxidação química in situ prova ser capaz de 

remover o teor de enxofre presente nos rejeitos de mineração de carvão (consulte a Figura 39 

(A)). 

No final da etapa 2 (Figura 37 (B)), o mesmo comportamento é verificado, mas em 

uma quantidade menor de sulfatos. Por exemplo, o grupo em que o peróxido de hidrogênio foi 

aplicado (PH) passou de ~ 3000 mg · L-1 (final da etapa 1) para ~ 2000 mg · L-1. Isso mostra 

que o ataque ao teor de enxofre no rejeito de mineração tende a ser maior no início da exposição. 

Vale ressaltar que nos grupos onde o peróxido de hidrogênio foi aplicado, a concentração de 

sulfatos é um pouco maior. O mecanismo de ação não é claro, mas é aceitável que os oxidantes 

potencializem o processo de formação da DAM. Saria et al. (2006) sugeriram que o sulfato 

pode ser lavado, mas a oxidação da pirita permanece para produzir o hidróxido de Fe (III). Esse 

processo libera íons de hidrogênio adicionais no ambiente aquático e reduz o valor do pH. 

No final da etapa 3 (quando apenas água foi adicionada aos grupos), não houve 

distinção entre os níveis de sulfato liberados no lixiviado. Embora os rejeitos de mineração 

tenham sido atacados por oxidantes, quando o contato com eles cessa, a concentração de sulfato 

permanece próxima ao grupo (W). 

A Figura 38 ilustra a concentração de metais (Al + Fe + Mn + K) presentes no lixiviado 

no final de cada etapa. 

 

Figura 38: Concentração de metais (Al + Fe + Mn + K) no lixiviado no final das etapas 

1 (A), 2 (B) e 3 (C). ). * p <0,05, ** p <0,01 e *** p <0,001 vs. respectivo grupo 

controle (W). 

 
Fonte: Do autor. 
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Após a etapa 1, os grupos onde os oxidantes são aplicados causam maior lixiviação de 

metais quando comparados ao controle (W). Isso pode ser entendido pelos oxidantes que atacam 

a matriz mineral do rejeito de mineração de carvão. Isso corrobora com a hipótese de aceleração 

da formação da DAM. A liberação de metais pelos grupos onde os oxidantes foram aplicados 

é acentuada na etapa 2. O grupo (PH + O) se destaca por produzir um aumento de 57 vezes na 

concentração de metais em comparação ao controle (W). Isso mostra que a proposição de 

sinergia de oxidantes contribui para o aumento da lixiviação e pode reduzir o tempo de geração 

da DAM no ambiente. O mecanismo de ação não foi investigado neste trabalho, mas uma 

explicação provável é que sinergia de oxidantes pode favorecer a formação de superóxidos. Isto 

pode desencadear maior desprendimento de metais do rejeito de mineração. Então a lixiviação 

é potencializada. 

No final da etapa 3, a concentração de metal é significativamente reduzida em 

comparação com as etapas 1 e 2. Nesse caso, o retorno da inserção de água nas colunas mostra 

que os grupos nos quais o peróxido de hidrogênio é aplicado têm maior lixiviação, embora a 

magnitude da concentração seja inferior. Outra observação é que no grupo controle (W) a 

concentração de metal é pequena comparada às demais, mas constante ao longo do tempo. Isso 

sugere que o conteúdo mineral é preservado e liberado lentamente. Então constata-se que a 

geração da DAM é um processo lento. Assim, a inserção de oxidantes causa ataque ao rejeito 

de mineração de carvão, causando a lixiviação de metais. Como o tratamento da DAM é 

conhecido (por exemplo, neutralização), a inserção de oxidantes mostra que o processo de 

natureza lenta pode ser acelerado para extinguir a capacidade de gerar DAM. Essa 

potencialidade de um tratamento inovador é corroborada pela análise do teor restante de enxofre 

em cada grupo experimental. A Figura 39 ilustra a análise de FRX para o percentual de massa 

de SO3 e Fe2O3 presente no rejeito de mineração resultante após o tratamento. 
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Figura 39: Análise de FRX do rejeito de mineração de carvão no fim do tratamento: SO3 

(A) e Fe2O3 (B). * p <0,05, ** p <0,01 e *** p <0,001 vs. rejeito sem tratamento. 

 
Fonte: Do autor. 

 

O rejeito de mineração de carvão não tratado possui 2,10 e 2,34% de SO3 e Fe2O3, 

respectivamente. Isso sugere que o conteúdo pirítico é de cerca de 2%. O tratamento proposto 

para acelerar a extinção de enxofre é efetivo, porque nos grupos onde o peróxido de hidrogênio 

e o ozônio foram aplicados, houve uma redução significativa no enxofre. 

O grupo em que a água foi aplicada (W) também apresenta redução de enxofre, mas 

com menor intensidade. Por exemplo, o grupo onde o ozônio foi aplicado (O) causou uma 

redução de 60% no SO3, enquanto que apenas com água aplicada (W) houve uma redução de 

20%. Para Fe2O3, um comportamento análogo foi observado. Isso corrobora a proposta deste 

trabalho de aumentar a lixiviação do rejeito de mineração. Enquanto a geração da DAM é 

naturalmente lenta (apenas água e ar), o processo pode ser acelerado (por exemplo, com ozônio) 

para neutralizar o potencial de geração de ácido sulfúrico. A análise elementar completa é 

mostrada na Tabela 6. 
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Tabela 6: Análise FRX para o rejeito de mineração presente nos grupos experimentais e 

comparação ao rejeito sem tratamento. 

 Grupos experimentais – % mássico médio 

Elemento (óxido) 

Sem 

tratamento 

W 

(Controle) PH O PH+O 

Al2O3 22,94 23,19 23,58 24 23,38 

CaO 0,63 0,18 0,08 0,15 0,08 

Fe2O3 2,34 2,54 1,98 1,73 1,85 

K2O 2,16 2,26 2,24 2,31 2,19 

MgO 0,46 0,4 0,38 0,44 0,4 

MnO <0,05 <0,05 <0,05 <0,05 <0,05 

Na2O 0,18 0,14 0,14 0,16 0,16 

P2O5 0,07 0,08 0,09 0,08 0,07 

SiO2 54,34 54,48 55,86 56,94 55,65 

TiO2 0,92 1 1,01 0,97 0,95 

SO3 2,1 1,7 0,95 0,8 0,9 

Perda ao fogo 13,79 13,78 13,42 12,2 14,31 
Fonte: Do autor. 

 

Para afirmar que a oxidação química in situ é benéfica, foram realizados bioensaios 

para determinar seu potencial tóxico em termos de efeitos agudos. As Figuras 40, 41 e 42 

ilustram os resultados dos ensaios de toxicidade de A. cepa, L. sativa e Artemia sp., 

respectivamente. Esse teste, realizado com o lixiviado no final da etapa 3, ajuda a entender os 

efeitos do lixiviado gerado no ambiente e sua toxicidade. 
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Figura 40: Efeitos tóxicos subcrônicos do lixiviado em bulbos de A. cepa em termos 

de comprimento radicular (A) e biomassa radicular (B). * p <0,05, ** p <0,01, *** p 

<0,001 e **** p <0,0001 vs. respectivo grupo controle (água mineral). 

 
Fonte: Do autor. 

 

Figura 41: Efeitos tóxicos subcrônicos do lixiviado em sementes de L. sativa em 

termos de germinação (A) e crescimento radicular (B). * p <0,05, ** p <0,01 e *** p 

<0,001 vs. respectivo grupo controle (água mineral). 

 
Fonte: Do autor. 
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Quando os bulbos de A. cepa foram expostos a sete dias ao lixiviado, as raízes recém-

nascidas apresentaram uma diminuição significativa no comprimento das raízes (Figura 40 (A)) 

e biomassa (Figura 40 (B)) no grupo em que o peróxido de hidrogênio foi aplicado (PH) quando 

comparado àquelas encontradas no grupo controle (água mineral). O mesmo padrão foi 

observado com sementes de L. sativa, em termos de germinação das raízes (Figura 41 (A)) e 

crescimento (Figura 41 (B)). Embora a aplicação de peróxido de hidrogênio contribua para o 

aumento da toxicidade (grupo PH), quando o ozônio é aplicado concomitantemente, isso não é 

observado. O ozônio proporciona ao lixiviado uma redução relativa em seu potencial tóxico. 

Este resultado representa a constatação de que a hipótese deste trabalho (de aplicação de ozônio) 

é válida. Do ponto de vista ambiental, a inserção de ozônio é fundamental para diminuição da 

ecotoxicidade. Outro destaque destes bioensaios é que, nos grupos em que o ozônio (O e PH + 

O) é aplicado, não há diferença significativa (p>0,05) do lixiviado em comparação ao controle 

(exceto o comprimento da raiz (Figura 40 (A) - PH + O).  

A observação de extrema relevância para a proposta apresentada neste trabalho é 

destacada quando o grupo onde apenas água foi adicionada aos rejeitos de mineração de carvão 

(W) demonstra menor crescimento radicular e biomassa (bioensaio de A.cepa) quando 

comparado ao controle (água mineral). Isso denota o potencial ecotóxico da DAM que é gerada 

naturalmente. Portanto, a aplicação de oxidantes químicos, em especial o ozônio, se mostra uma 

estratégia válida para a mitigação da formação da drenagem ácida. 

Comparando os testes, a A.cepa parece ser mais sensível à ação tóxica do lixiviado, 

pois o efeito na redução do crescimento de raízes e biomassa é mais pronunciado quando 

comparado ao teste com L.sativa. O mecanismo de ação não é claro, mas a L.sativa parece ser 

mais resistente à ação tóxica da DAM formada. Por exemplo, com o teste desempenhado com 

L.sativa, o grupo W não apresentou diferença estatisticamente significante quando comparado 

ao controle (água mineral). 

A Figura 42 ilustra os resultados obtidos para o bioensaio com Artemia sp.. 
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Figura 42: Efeitos tóxicos do lixiviado em Artemia sp. em termos de organismos 

vivos após 24 h. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Os ensaios de toxicidade utilizando modelo animal com Artemia sp. não mostraram 

diferença estatisticamente significante quando comparada ao controle (água mineral). O 

mecanismo específico de toxicidade aguda para este microcrustáceo não é claro, mas o lixiviado 

parece ser mais agressivo às plantas. 

O tratamento mostrado neste estudo é, portanto, uma nova solução para um problema 

antigo. Por esse motivo, é necessária uma melhor compreensão da aplicação de oxidantes na 

subsuperfície das pilhas de rejeitos de mineração. Nas próximas seções, estudos de simulação 

são mostrados para prever a propagação de oxidantes na subsuperfície de uma pilha de rejeitos. 

 

4.3 CINÉTICA DA DECOMPOSIÇÃO DO OZÔNIO  

 

A demanda de ozônio pode ser dividida em “demanda finita” e “demanda cinética” 

(LIM et al., 2002; SHIN et al., 2004). A demanda finita (como o nome já diz) se extingue após 

a ozonização do material. No entanto, mesmo que o leito seja ozonizado por muito tempo, a 

demanda cinética, que é persistente, permanecerá. Assim, neste trabalho, a demanda cinética 

foi avaliada. A taxa cinética obtida pelo reator integral foi utilizada no modelo de propagação 

de ozônio na subsuperfície de pilhas de rejeitos de mineração de carvão. A Figura 43 ilustra 

𝐶𝑂3,𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎 versus 𝐿𝑛 (−𝑅𝑂3
) para cada umidade (saturação) avaliada. 
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Figura 43: Determinação da taxa de decomposição do ozônio: 𝐿𝑛 𝐶𝑂3,𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎 versus 

𝐿𝑛 (−𝑅𝑂3
). 

 
Fonte: Do autor. 

 

O coeficiente de determinação foi superior a 0,96 em todos os casos. Isso mostra que as 

taxas cinéticas são consistentes com os dados experimentais. As leis de velocidade derivadas 

das relações lineares de melhor ajuste são mostradas nas Equações 30, 31, 32 e 33. 

 

𝑅𝑂3
= − 0,2669 ∙ 𝐶𝑂3

0,7899         (Para 𝑠 = 0)     Equação 30 

𝑅𝑂3
= − 0,3390 ∙ 𝐶𝑂3

0,6324        (Para 𝑠 = 0,0341) Equação 31 

𝑅𝑂3
= − 0,3417 ∙ 𝐶𝑂3

0,4443        (Para 𝑠 = 0,160) Equação 32 

𝑅𝑂3
= − 0,3709 ∙ 𝐶𝑂3

0,4329        (Para 𝑠 = 0,528)  Equação 33 

 

Nestas equações, 𝑅𝑂3
 está em mol · m-3 · s-1 e 𝐶𝑂3 está em mol · m-3. Percebe-se que a 

saturação altera a ordem e a taxa específica de reação. Além disso, a presença de umidade tende 

a aumentar a depleção de ozônio. Por exemplo, para uma concentração de 0,7 mol · m-3, a taxa 

de decomposição do ozônio para uma saturação de 𝑠 = 0,528 é 60% maior em comparação com 

o rejeito de mineração de carvão seco (𝑠 = 0). Assim, a presença de água afeta a propagação do 

ozônio no subsolo, gerando uma maior demanda por ozônio à medida que a presença de água 

aumenta. Isso é esperado, uma vez que a depleção do ozônio está intimamente ligada às reações 

que podem ocorrer nas fases líquida e gasosa.  
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Essas leis de taxas servem para alimentar o modelo desenvolvido. Neste trabalho, o 

modelo foi testado em uma pilha de rejeitos de mineração de carvão em escala piloto com 𝑠 = 

0. 

 

4.4 CINÉTICA DA DECOMPOSIÇÃO DO PERÓXIDO DE HIDROGÊNIO  

 

A Tabela 7 mostra a ordem da reação e a taxa específica de reação em cada caso, obtida 

usando a regressão não linear para ajustar a lei da taxa proposta na Equação 13. 

 

Tabela 7: Parâmetros cinéticos para a decomposição do peróxido de hidrogênio. 

 

 

 

Saturação (𝑠) 

Concentração inicial de peróxido de hidrogênio 

0,5 mol ∙ L-1 2,5 mol ∙ L-1 

𝑅𝐻2𝑂2
= −𝑘𝐻2𝑂2

 ∙ 𝐶𝐻2𝑂2

𝛼 

𝛼 𝑘𝐻2𝑂2
 𝛼 𝑘𝐻2𝑂2

 

0,5 1 0,168 min-1 1 0,380 min-1 

1 1 0,134 min-1 1 0,494 min-1 

Excesso de fase 

líquida 

0 0,02217 mol ∙ L-1 · min-1 0 0,242 mol ∙ L-1 · min-1 

Fonte: Do autor. 

 

A quantidade de fase líquida, quando em excesso, altera a ordem da reação e a 

velocidade específica de reação. A concentração inicial de peróxido de hidrogênio também 

afeta o decaimento da concentração de peróxido de hidrogênio. Esta análise cinética é 

importante, pois estabelece a persistência do oxidante. A persistência do oxidante afeta a 

penetração do peróxido de hidrogênio na zona de tratamento alvo, pois a reação consumirá o 

oxidante à medida que ele é forçado a se afastar do ponto de injeção. Embora a química da 

depleção do peróxido de hidrogênio seja complexa, estudos focando a persistência do peróxido 

de hidrogênio em sistemas de meios porosos em batelada em geral descobriram que o 

comportamento de decomposição do oxidante se encaixa razoavelmente bem na cinética da 

pseudo-primeira ordem (BACIOCCHI et al., 2004; BARCELONA, 1991 ; BISSEY et al., 2006; 

CRIMI e SIEGRIST, 2006; MECOZZI et al., 2006; MILLER e VALENTINE, 1995; 

PETIGARA et al., 2002; WATTS et al., 1999). 



113 

 

Um teste do modelo desenvolvido na seção 2.4 foi realizado usando os parâmetros 

cinéticos obtidos experimentalmente. Isso serviu para comparar o uso da equação da 

conservação da espécie química quando a lei de velocidade experimental é inserida. 

A Figura 44 ilustra a concentração de peróxido de hidrogênio em função do tempo e a 

comparação pelo modelo mostrado na seção 3.4.3. 

 

Figura 44: Resultados para a decomposição do peróxido de hidrogênio: comparação 

entre o modelo proposto e os dados experimentais. 𝐶𝐻2𝑂2(inicial) = 0,5 mol · L-1 em (A) 

e 𝐶𝐻2𝑂2(inicial) = 2,5 mol · L-1 em (B). 

 
Fonte: Do autor. 

 

Verifica-se que o decaimento da concentração de peróxido de hidrogênio é 

influenciado pela saturação. A diferença mais significativa é quando há excesso de fase líquida. 

Nesse caso, a inundação de rejeitos altera a ordem da reação e a relação linear entre 

concentração e tempo é obtida. 

A abordagem experimental e de modelagem mostra boa compatibilidade do modelo 

frente aos dados experimentais com R2 maior que 0,97 em todos os casos estudados. A 

estratégia de verificar o desempenho do modelo usando a lei de velocidade obtida 

experimentalmente credencia o uso do modelo para prever a propagação de peróxido de 

hidrogênio na subsuperfície. Quando o peróxido de hidrogênio é injetado na subsuperfície, 

ocorrem uma série de reações químicas simultâneas que resultam em catálise e decomposição 

do oxidante. Portanto, a estratégia deste trabalho foi acoplar a depleção de peróxido de 

hidrogênio em uma única taxa de reação. Estes ensaios cinéticos alimentaram o modelo para a 
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simulação da infiltração de peróxido de hidrogênio na subsuperfície de uma pilha de rejeito de 

mineração de carvão. 

 

4.5 RESULTADOS DAS SIMULAÇÕES: MODELO PARA O REATOR INTEGRAL  

 

As leis de velocidade obtidas experimentalmente (seção 4.3), condições de contorno e 

parâmetros adotados (Tabela 8) foram usadas para um teste do modelo. A Figura 45 ilustra a 

concentração de ozônio na saída do reator integral (𝐶𝑂3,𝑠𝑎í𝑑𝑎
 ) fornecida pelo modelo e a 

comparação com os dados experimentais. 

 

Figura 45: Comparação entre o modelo proposto e os dados experimentais para os 

ensaios com ozônio. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Observa-se que o modelo apresenta boa concordância com os dados experimentais, 

com R2 = 0,982. Isso credencia o uso do modelo para prever a propagação do ozônio abaixo da 

superfície da pilha. Observa-se que o modelo se ajusta melhor aos dados experimentais quando 

𝐶𝑂3,𝑠𝑎í𝑑𝑎
 é pequeno. Isso é explicado porque, nesses casos, a taxa de fluxo de ozônio usada é 

pequena (tempo espacial grande). Comparativamente, quando a vazão é alta, as incertezas 

tendem a ser exacerbadas devido a problemas comuns na análise de reatores integrais, como a 

existência de caminhos preferenciais. 

A Figura 46 ilustra o perfil da concentração de ozônio ao longo do reator, considerando 

o estado estacionário. 
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Figura 46: Perfil de concentração de ozônio no reator integral. Nesta demonstração: 

𝐶𝑂3,𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎
= 0,1 mol · m-3 e 𝒖𝒆𝒏𝒕𝒓𝒂𝒅𝒂= 0,4 m · s-1. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Esse comportamento ocorre porque o ozônio é muito reativo e a coluna (reator integral) 

atua como um típico leito reacional. Essa característica sugere que existe um gradiente 

permanente de concentração de ozônio ao longo da coluna como consequência de uma demanda 

cinética persistente. Além disso, a influência da saturação é mostrada. Como as taxas cinéticas 

empregadas refletem o consumo de ozônio em diferentes níveis de umidade, então verifica-se 

que a presença de água leva a uma depleção maior de ozônio ao longo do reator. 

A Tabela 8 ilustra os parâmetros adotados no modelo para cada simulação mostrada na 

Figura 46. 

 

Tabela 8: Parâmetros usados na simulação. 

𝑠 𝐾𝑃 (m2) 𝜀 𝐷𝑓 (m2 · s-1) Lei de velocidade (mol · m-3 · s-1) 

0 2,1 × 10-9 0,32 1,44 × 10-5 Equação 30 

0,0341 2,4 × 10-9 0,30 1,44 × 10-5 Equação 31 

0,16 1,1 × 10-9 0,28 1,44 × 10-5 Equação 32 

0,528 1,5 × 10-9 0,31 1,44 × 10-5 Equação 33 

Fonte: Do autor. 
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Os parâmetros mostrados na Tabela 8 foram obtidos experimentalmente, exceto o 

coeficiente de difusão, 𝐷𝑓. O mesmo valor foi utilizado em todas as simulações (1,44 × 10-5 m2 

· s-1) (MASSMAN, 1998). Uma grande faixa de valores para 𝐷𝑓 foi testada, incluindo correções 

para meios porosos como o modelo Bruggemann e o modelo de Millington e Quirk. Observou-

se que as simulações são inalteradas com 𝐷𝑓 variando de 10-5 a 10−9 m2 · s-1. Portanto, trata-se 

de um modelo dominado pela convecção, e o valor adotado foi adequado para representar os 

dados experimentais.  

Estes ensaios cinéticos alimentaram o modelo para a simulação do alastramento do 

ozônio na subsuperfície de uma pilha de rejeito de mineração de carvão, que será mostrada na 

próxima seção.  

 

4.6 RESULTADOS DAS SIMULAÇÕES: MODELO PARA A PILHA PILOTO  

 

Nesta parte do trabalho, foram realizados testes experimentais e de simulação com a 

pilha piloto ilustrada na Figura 20. Uma abordagem experimental foi realizada para a 

propagação de ozônio na subsuperfície, a partir da inserção através da sonda de injeção. Para 

propagação de peróxido de hidrogênio, a simulação foi realizada a partir da validação do 

modelo mostrado na seção 4.4. Nesta parte, a infiltração de um derramamento de peróxido de 

hidrogênio no topo da pilha é realizada. 

 

4.6.1 Simulação da propagação do ozônio em pilha de rejeito de mineração de carvão 

 

Para a propagação do ozônio, o teste experimental de validação do modelo foi 

realizado na pilha piloto sem umidade. Isso produz 𝑠 = 0 e assim a depleção do ozônio pode ser 

descrita pela Equação 30. Os experimentos foram realizados nas pressões de 500, 600, 700 e 

800 Pa, medidas no contorno de entrada. A Tabela 9 ilustra os parâmetros adotados. 
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Tabela 9: Parâmetros (principais) utilizados nas simulações para a propagação do ozônio e do 

peróxido de hidrogênio na pilha piloto de rejeito de mineração de carvão. 

Parâmetro Valor/Expressão 

Lei de Velocidade (𝑅𝑂3
) − 0,2669 ∙ 𝐶𝑂3

0,7899  (mol · m-3 · s-1) 

𝑠 0 

𝐾𝑝 7,65 × 10-9 m2 

𝜀 0,3 

𝐷𝑓 1,44 × 10-5 m2 · s-1 (MASSMAN, 1998) 

𝐶𝑂3
 (Tubo de injeção) 8,5 × 10-4 mol · m-3 

𝑝𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎 500,600,700 e 800 Pa 

Fonte: Do autor. 

 

A Figura 47 mostra a pluma de ozônio na pilha piloto submetida a diferentes pressões 

de injeção, após alcançado o regime estacionário. 

 

Figura 47: Propagação do ozônio em uma pilha-piloto de rejeito de mineração de 

carvão para diferentes pressões na sonda injeção. 

 
Fonte: Do autor. 
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Verifica-se que a pressão é capaz de incrementar a propagação do ozônio na 

subsuperfície da pilha. Por essa razão a utilização de ar comprimido como forma de incrementar 

o alastramento de ozônio abaixo da superfície é comum. Uma situação que ocorre na prática é 

a variação da pressão do ar comprimido disponível, uma vez que o dispositivo de compressão 

pode sofrer alterações durante seu funcionamento. Outra situação onde a pressão pode variar 

está relacionada com a ligação de sucessivas sondas de aplicação à mesma fonte de ar 

comprimido atuando na redução da pressão efetivamente disponibilizada na subsuperfície da 

pilha. A Figura 48 ilustra as linhas de contorno para as pressões que foram avaliadas neste 

trabalho. 

 

Figura 48: Demonstração das linhas de contorno para a distribuição da pressão no interior 

da pilha-piloto de rejeito de mineração de carvão. São mostradas as condições de aplicação 

de 800 e 500 Pa na sonda de injeção. 

 
Fonte: Do autor. 

 

A Figura 48 também mostra a influência da pressão no avanço do ozônio na pilha de 

rejeito de mineração de carvão. Claramente, um aumento na pressão do ar que carrega o 

oxidante causa a propagação de maiores concentrações de ozônio em maiores dimensões 

radiais. Isso afeta a distância efetiva de transporte, definida como a distância em que a 

concentração de oxidante atinge pelo menos 10% da concentração injetada. Foi observado uma 

relação linear entre pressão e distância efetiva de transporte. Um aumento de 60% na pressão 

faz com que a pluma de ozônio tenha uma distância de transporte efetiva aumentada em 30%. 



119 

 

Isso é razoável porque a pressão está relacionada à velocidade que o fluido escoa no meio 

poroso. Assim, aumentar o arraste com a pressão do ar diminui o tempo de contato do ozônio 

com a pilha de rejeito de mineração, causando uma redução no consumo de ozônio e 

aumentando sua concentração em distâncias maiores na pilha. Salienta-se que para tanto é 

necessário gerar quantidades maiores de ozônio para compensar a diluição provocada pelo ar 

de arraste. Assim a busca pela otimização do sistema de injeção de ozônio é beneficiada pelo 

estudo da propagação do ozônio na subsuperfície, mostrado neste trabalho. 

A concentração de ozônio em função do tempo medida na fronteira de amostragem é 

ilustrada na Figura 49. Um comparativo dos dados experimentais com os resultados de 

simulação é realizado. 

 

Figura 49: Concentração de ozônio em função do tempo na fronteira de amostragem: 

comparativo dos dados experimentais frente ao modelo. 

 
Fonte: Do autor. 

 

A compatibilidade do modelo proposto frente aos resultados experimentais foi 

satisfatória para todas as pressões analisadas. Isto mostra que investigar a cinética reacional em 

escala de bancada para aplicar num modelo de maior escala é uma boa estratégia para 

caracterizar o alastramento do ozônio. As pequenas flutuações na concentração observadas na 
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Figura 49, podem estar associadas a pequenas variações de pressão na entrada ou a pequenas 

mudanças na concentração de ozônio fornecida pelo equipamento gerador, sujeito a oscilações 

na rede elétrica (como comentado anteriormente). 

A Figura 50 ilustra uma proposta de espaçamento entre sondas considerando uma pressão 

de 800 Pa na sonda de injeção e concentração de ozônio na entrada de 8,5 × 10-4 mol · m-3.   

 

Figura 50: Planejamento do espaçamento entre sondas supondo pressão de 800 Pa na 

sonda de aplicação. Vista superior de uma pilha de rejeitos. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Esta figura exemplifica a disposição das sondas em uma visão superior planificada. Neste 

caso, a disposição das sondas é de acordo com as condições de aplicação de ozônio estudadas 

neste trabalho. Assim, cada sonda de injeção é capaz de fornecer ozônio em quantidade 

significativa (no mínimo 10% da concentração injetada) a uma distância radial de 0,25 m. 

Então, tais sondas devem estar colocadas à máxima distância de 0,5 m entre si. Dessa maneira, 

a Figura 50 mostra que apenas uma pequena área não estaria sendo contemplada pela ação 

efetiva do ozônio. Salienta-se que o sistema de entrega com sonda de injeção é versátil, podendo 

ser alterada facilmente a disposição dos injetores para garantir uniformidade da distribuição do 

oxidante na área a ser tratada. 

Outra abordagem deste trabalho foi relacionar a saturação da pilha com a propagação 

do ozônio. Como pilhas de rejeito estão sujeitas às intempéries, a saturação é variável. Uma 

análise da influência da saturação na distância efetiva de transporte é realizada nas Figuras 51 

e 52. 
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Figura 51: Concentração de ozônio no regime estacionário em função da distância 

radial do local de injeção. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Figura 52: Distância efetiva de transporte (definida como a distância em que a 

concentração de oxidante atinge pelo menos 10% da concentração injetada) em 

função da saturação. 

 
Fonte: Do autor. 

 

A Figura 51 mostra a concentração de ozônio ao longo de uma linha perpendicular à 

sonda de injeção. Esta é a distância radial de transporte. Verifica-se que o alastramento de 

ozônio é substancialmente afetado pela presença de água na matriz porosa. Isto é explicado 

devido a uma maior taxa de consumo de ozônio quando a água está presente. Este 

comportamento fica ainda mais claro na Figura 52, onde a distância efetiva de transporte é 

afetada desde saturações baixas. O ozônio é extremamente reativo, e a presença de água pode 

contribuir para reações adversas com matéria orgânica, inorgânica, metais, etc. Essas reações 

são contabilizadas pela cinética reacional, obtida experimentalmente. Salienta-se que a 

saturação neste modelo é computada como diminuição na porosidade (𝑠 = 𝜃 𝜀⁄ ) e o volume 
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reacional é o volume dos poros. Isto mostrou compatibilidade do modelo frente aos dados 

experimentais, denotando que a proposta estabelecida neste trabalho é válida e representa 

contribuição para sistemas de tratamento que utilizam a oxidação química in situ com ozônio. 

A Figura 53 ilustra a abordagem para a propagação do ozônio na pilha-piloto com o 

perfil de umidade não-uniforme. 

 

Figura 53: Saturação/fração de volume de líquido (A) e propagação do ozônio (B) para a 

pilha com distribuição de umidade não-uniforme em 𝑡 = 300 s. 

 
Fonte: Do autor. 

  

A Figura 53 (A) mostra a saturação e a fração de volume de líquido da pilha-piloto em 

uma condição compatível com exposição à atmosfera. Na prática, a distribuição de umidade 

através de pilhas de rejeito não é uniforme. Assim, nesta simulação demonstra-se como a 

propagação do ozônio pode ser afetada pela saturação. Isto contribui para o entendimento do 

impacto que o teor de água presente na pilha causa no alastramento de ozônio. Neste caso a 

Figura 53 (B) mostra o alastramento para 𝑝 = 800 Pa. Comparativamente ao ilustrado na Figura 

47, a distância efetiva de transporte é reduzida em 80%. Esta resposta já é esperada pela análise 

da Figura 52, que mostrou a redução da propagação do ozônio desde uma pequena saturação. 

Isso demonstra a importância desta parte do trabalho. A contribuição relatada aqui serve como 

ferramenta para o dimensionamento do transporte de ozônio e auxilia no entendimento de seu 

alastramento na subsuperfície de pilhas de rejeito. 

 



123 

 

4.6.2 Simulação da aplicação de peróxido de hidrogênio em pilha de rejeito de mineração 

de carvão 

 

Nesta parte do trabalho o derramamento de peróxido de hidrogênio no topo da pilha 

de rejeito de mineração de carvão foi avaliado. A taxa de consumo de peróxido de hidrogênio 

foi obtida experimentalmente e ainda definida como uma função da saturação da pilha (s), a 

partir da relação com a fração de volume de líquido (𝜃). A Tabela 10 apresenta os parâmetros 

adotados/medidos. 

 

Tabela 10: Parâmetros (principais) utilizados nas simulações para a infiltração do peróxido de 

hidrogênio na pilha piloto de rejeito de mineração de carvão. 

Parâmetro Valor/Expressão 

Velocidade específica de reação (𝑘𝐻2𝑂2
) 3,8 × 10-3 · 𝑠 + 4,43 × 10-3 (s-1) 

Permeabilidade (𝐾𝑝) 1,38 × 10-9 m2 (LAHMIRA e 

LEFEBVRE, 2015) 

Fração de volume de líquido residual (𝜃𝑟) 0,06 (GERKE et al., 1998) 

Porosidade (𝜀) 0,30 

Coeficiente de difusão (𝐷𝑙) 1,30 × 10-9 m2 · s-1 (STERN, 1955) 

𝐶𝐻2𝑂2
 (topo da pilha) 2,5 mol · L-1 

Parâmetro de van Genuchten,  𝛼𝑣𝑔 3 m-1 (FALA et al., 2013) 

Parâmetro de van Genuchten,  𝑛 1,45 (FALA et al., 2013) 

Parâmetro de van Genuchten,  𝑙 0,50 (FALA et al., 2013) 

Coeficiente de armazenamento (𝑆) 3,651 × 10-10 Pa-1 

Fonte: Do autor. 

 

A velocidade específica de reação (𝑘𝐻2𝑂2
) foi obtida a partir dos resultados 

experimentais mostrados na seção 4.4. Por meio da variação de saturação (𝑠) e verificação do 

efeito que a umidade causa na constante de velocidade, foi estabelecido uma relação linear entre 

𝑘𝐻2𝑂2
 e 𝑠. Isto permitiu contabilizar taxas reacionais diferentes distribuídas ao longo da pilha.  

A Figura 54 mostra a saturação (A) e a taxa de consumo de peróxido de hidrogênio 

(B) na pilha piloto em 𝑡 = 400 s para o caso estudado de raio de aplicação no topo de 0,50 m. 
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Figura 54: Saturação (𝑠) (A) e taxa de consumo de peróxido de hidrogênio (−𝑅𝐻2𝑂2
) 

(B) ao longo da pilha de rejeito de mineração de carvão. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Na Figura 54 (A) é ilustrada a saturação (𝑠) e a fração de volume de líquido (𝜃). Ambos 

têm perfis análogos pois 𝑠 = 𝜃/𝜀. Verifica-se que a saturação permanece máxima (𝑠 = 1 ou 𝜃 

= 0,3) na direção vertical ao local de aplicação (topo da pilha). À medida que a solução infiltra, 

a saturação diminui radialmente na pilha devido ao alastramento de líquido. Esta distribuição 

de saturação garantiu validade da taxa reacional, já que neste trabalho o consumo de peróxido 

de hidrogênio foi estabelecido com função da saturação. A velocidade reacional é mostrada na 

Figura 54 (B). Como observado experimentalmente, a taxa de desaparecimento de peróxido de 

hidrogênio é acentuada na região de maior saturação. Isso produz um consumo de peróxido de 

hidrogênio mais exacerbado no local de aplicação. Nesta região, o rejeito de mineração está 

sujeito à grande potencial de oxidação se comparado às demais regiões da pilha, como as 

laterais e fundo. Isso sugere que no local de aplicação (neste caso, o topo) tende a ocorrer maior 

extinção de sulfetos. Uma estratégia para maximizar a lixiviação de pirita do rejeito de 

mineração de carvão pode ser a remoção das camadas superiores das pilhas de rejeito para 

formar novas pilhas de “rejeito inerte”. Assim, o conteúdo de enxofre presente no interior das 

pilhas rejeito de mineração (originais) poderia ser atacado pela oxidação química in situ, após 

sucessivas aplicações de peróxido de hidrogênio. 

A Figura 55 ilustra o campo de velocidade (A) e a capacidade específica de umidade 

(B) em 𝑡 = 400 s para o caso estudado de raio de aplicação no topo de 0,50 m. 
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Figura 55: Velocidade de Darcy (A) e capacidade específica de umidade (B) ao longo 

da pilha de rejeito de mineração de carvão no regime estacionário. 

 
Fonte: Do autor. 

 

No local de aplicação a velocidade de Darcy é 1,34 × 10-2 m · s-1. A percolação da 

solução de peróxido tem a velocidade reduzida ao longo da pilha de rejeito. Isso é explicado 

pela dissipação da energia cinética devido ao escoamento no meio poroso. Nas regiões onde a 

velocidade é relativamente alta, a capacidade específica de umidade é menor. A capacidade 

específica de umidade é definida como o volume de água liberado ou armazenado, por unidade 

de volume de zona vadosa, por unidade de mudança na cabeça de pressão (STEPHENS, 1996). 

Neste trabalho, esta propriedade foi avaliada por meio da relação proposta por van Genuchten 

(VAN GENUCHTEN, 1980), descrita na Equação 28. 

A Figura 56 mostra a infiltração de peróxido de hidrogênio na pilha piloto em 

intervalos de tempo (instantes) de simulação, para o caso estudado de raio de aplicação no topo 

de 0,50 m. 
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Figura 56: Concentração de peróxido de hidrogênio na pilha piloto de rejeito de mineração 

de carvão em 30 s (A), 120 s (B), 300 s (C) e 400 s (D). 

 
Fonte: Do autor. 

 

Sob condições de campo, a mineralogia dos meios porosos e a área da superfície não 

podem ser controladas. Assim, o controle da persistência do oxidante na subsuperfície deve ser 

derivado da seleção cuidadosa e otimização de outros parâmetros, tais como a concentração do 

oxidante, pH e uso de auxiliares de estabilização.  

No caso ilustrado na Figura 56 (raio de aplicação de 50 cm), a infiltração de peróxido 

de hidrogênio atinge o fundo da pilha com 204 s de aplicação. Isso corresponde a um volume 

de aplicação de 2,15 m3. A pilha piloto tem volume de 11,5 m3 e 𝜀 = 0,3. Assim, o volume dos 

poros é 3,45 m3. Esta quantidade de solução (3,45 m3) é inserida até 327 s. Há, portanto, 

quantidade de peróxido de hidrogênio que atravessa a pilha de rejeitos e a deixa pelo fundo sem 

ter sido completamente consumido. Isto denota que a aplicação pode ser otimizada com o 

intuito de garantir aproveitamento do oxidante. Assim, as próximas discussões são acerca do 

volume efetivo de transporte e de estratégias de maximização do uso de oxidantes para 

incrementar a exposição da pilha à oxidação química in situ. 

A Figura 57 ilustra um comparativo entre as abordagens de diferentes raios de aplicação 

de peróxido de hidrogênio. Para isso, são destacadas duas regiões com base na concentração 

efetiva de oxidante, definida como a quantidade de rejeito de mineração que fica em contato 

com pelo menos 10% da concentração máxima aplicada (2,5 mol · L-1). 
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Figura 57: Distância efetiva de transporte para uma aplicação de 3,45 m3 de solução de 

peróxido de hidrogênio. Raio de aplicação: 25 (A), 50 (B) e 75 (C) cm. 

 
Fonte: Do autor. 

  

A Figura 57 mostra um derramamento de 3,45 m3 de solução de peróxido de hidrogênio. 

Este volume de solução é alcançado em tempos diferentes a depender do raio de aplicação. Uma 

inspeção na Figura 57 mostra que à medida que o raio de aplicação aumenta, a área da pilha de 

rejeitos atingida por uma concentração efetiva de oxidante tende a aumentar. Isso sugere que 

aplicação de peróxido de hidrogênio deve seguir uma rotina de espalhamento no topo da pilha 

em detrimento de uma aplicação pontual/localizada. Uma metodologia para aproveitamento da 

aplicação é apresentada na Figura 60.  

A Figura 58 ilustra o percentual do volume da pilha de rejeito de mineração que fica 

exposto à concentração efetiva de oxidante como função do volume de solução de peróxido de 

hidrogênio aplicada. 
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Figura 58: Percentual do volume da pilha exposto à concentração efetiva em função 

do volume de solução aplicado. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Esta análise corrobora com a asserção de que o raio de aplicação de peróxido de 

hidrogênio influencia na distância efetiva de transporte. O volume efetivo (de transporte) 

máximo atingido neste comparativo é de 80% do volume total da pilha de rejeito de mineração. 

Isto quando o raio de aplicação é de 75 cm. Para ilustrar o volume onde a oxidação é efetiva, a 

Figura 59 mostra duas regiões de concentração: até 10% da concentração aplicada (2,5 mol · l-

1) e abaixo de 10% da concentração aplicada. Nesta ilustração é mostrado o modelo 

considerando o raio de aplicação de peróxido de hidrogênio de 75 cm. O objetivo é ilustrar o 

volume efetivo de transporte, definido como a quantidade de rejeito de mineração que fica em 

contato com pelo menos 10% da concentração máxima aplicada (2,5 mol · L-1). 
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Figura  59: Volume da pilha piloto de rejeito de mineração de carvão onde o transporte de 

peróxido de hidrogênio é efetivo. Nesta ilustração é mostrado o regime estacionário. 

 
Fonte: Do autor. 

 

A Figura 59 mostra que a pluma de peróxido de hidrogênio atinge um volume efetivo 

de transporte que não corresponde ao volume total da pilha de rejeito de mineração de carvão. 

Assim, uma porção da pilha fica sujeita à uma ação oxidativa do peróxido de hidrogênio pouco 

efetiva. Isso torna imperativo que sejam adotadas estratégias de otimização da aplicação do 

oxidante para evitar desperdícios. Como comentado anteriormente, deve ocorrer maior extinção 

de sulfetos na porção superior da pilha. Uma sugestão pode ser o decapeamento da pilha de 

rejeitos para retirar a parte superior deste material. Outra possibilidade, para o aproveitamento 

do peróxido de hidrogênio pode ser a recirculação por meio de bombeamento. A instalação de 

um sistema de bombas na parte inferior da pilha pode ser uma alternativa para aumentar a 

quantidade de rejeito de mineração exposto à ação oxidante. Um esboço deste sistema é 

mostrado na Figura 60. 
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Figura 60: Ilustração de um sistema de recirculação para percolação da solução 

oxidante em uma pilha de rejeitos. 

 
Fonte: Do autor. 

 

Essa alternativa mostrada na Figura 60 é uma prática comum em atividades de 

hidromeração/lixiviação. Ela consiste em dispor a pilha de rejeito de mineração sobre uma 

camada impermeável para captação do líquido que percola a matriz porosa. A recirculação é 

realizada por meio do bombeamento do lixiviado.  

Outra alternativa possível é o tratamento consorciado com ozônio. Isto é, nas regiões 

onde o peróxido de hidrogênio é deficitário, pode-se aplicar ozônio com sondas de injeção, 

como descrito na seção 4.6.1. A Figura 61 mostra algumas sugestões de aplicação em uma pilha 

de rejeito de mineração de carvão.  

 

Figura 61: Propostas de aplicação de ozônio e peróxido de hidrogênio e amostragem 

para monitoramento da pilha de rejeitos. 

 
Fonte: Do autor. 
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As propostas mostradas são versáteis. Sondas de injeção de ozônio podem ter suas 

posições alteradas, assim como a aplicação de peróxido de hidrogênio pode ocorrer em locais 

diferentes. Uma ação importante para verificar a estabilização da pilha de rejeitos pode ser sua 

amostragem e monitoramento do teor de enxofre presente ao longo do volume da pilha. Isto 

pode indicar onde a aplicação de oxidante está deficitária, contribuindo para uma melhora no 

processo de oxidação química in situ. 

Os modelos mostrados neste trabalho contribuem para o entendimento da propagação 

de oxidantes na subsuperfície. Assim, a estratégia deste estudo mostra que as taxas cinéticas 

obtidas experimentalmente podem ser usadas para determinar a pluma de avanço do peróxido 

de hidrogênio e de ozônio na busca pela melhor forma de aplicação em escala de campo. 

 

4.7 COMENTÁRIOS SOB A ÓTICA ECONÔMICA 

 

A proposta apresentada neste trabalho, sob o ponto de vista econômico, pode ser 

analisada a partir do entendimento de custos envolvidos para implementação dos sistemas de 

tratamento. As doses dos oxidantes testados foram detalhadas na seção 3.3. Assim, a estimativa 

pode ser realizada a partir da relação massa de oxidante/massa de rejeito. O destaque é que o 

tratamento com ozônio, que é promissor, tem baixo custo de produção, uma vez que o insumo 

necessário é o ar atmosférico. O principal custo associado está no equipamento de geração de 

ozônio e manutenção. Além disso, energia elétrica é necessária, mas um sistema de geração de 

eletricidade por fontes alternativas (ex: eólica, solar) torna atrativo o uso de ozônio. Os 

requisitos para o dimensionamento do sistema de geração de ozônio podem ser estabelecidos a 

partir da dosagem mostrada neste trabalho. Salienta-se que o incremento na lixiviação de metais 

e enxofre que o ozônio irá produzir pode ainda ser potencializado pelo intemperismo. Além 

disso, o aumento na concentração de metais na drenagem ácida formada pode viabilizar 

processos de extração de metais de alto valor, desde que estejam presentes no rejeito de 

mineração. Isso pode viabilizar economicamente a injeção de oxidantes na subsuperfície de 

pilhas de rejeito. 

A alternativa de associar a aplicação de ozônio com peróxido de hidrogênio pode 

reduzir a demanda de ozônio, no entanto sugere-se que as estimativas de custo devam ser 

planejadas levando em conta que o peróxido de hidrogênio é um insumo de custo variável, a 

depender da qualidade/pureza desejada. Uma indicação que este estudo faz, é de que o teor de 

enxofre presente no interior das pilhas de rejeito deve ser monitorado ao longo do tempo de 
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aplicação dos oxidantes. Isso irá estabelecer o desempenho do tratamento e evitará desperdícios 

de oxidante.  

Um avanço para análise de custos que o presente trabalho traz é o estudo incremental 

na análise do raio de influência da pluma de oxidante. A distância efetiva de transporte pode 

ser determinada a partir da abordagem de ensaios cinéticos e de modelagem. Isso representa 

significativa contribuição para delimitar áreas de tratamento e estabelecer dosagens de 

aplicação. 
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5 CONCLUSÕES 

 

O experimento com lisímetros mostrou que a estratégia de oxidação química in situ do 

rejeito de mineração de carvão utilizando ozônio potencializa a lixiviação de metais, causa 

queda de pH e aumento de potencial de redução (Eh) do líquido que percola o rejeito. Estas 

características associadas à condutividade e acidez elevadas são indicativos de um incremento 

substancial na geração de DAM. Além disso, os microrganismos redutores de sulfato têm baixa 

sobrevivência no rejeito de mineração, sugerindo que a interrupção da geração de DAM por 

meio da fixação do enxofre via microbiológica é um grande desafio. O tratamento concomitante 

de microrganismos oxidantes de ferro e ozônio mostrou que ocorre uma redução proeminente 

dos MOF’s. Isso corrobora com o caráter antimicrobiano do ozônio e mostra que o tratamento 

simultâneo de microrganismos e oxidante (ozônio) não é vantajoso.     

O estudo com colunas de lixiviação mostra que o uso de ozônio e peróxido de 

hidrogênio é uma nova estratégia para a extinção do teor de enxofre em rejeitos de mineração 

de carvão. No grupo onde o ozônio foi aplicado, houve redução de 60% de SO3 (composição 

química - FRX), enquanto que no grupo controle houve redução de 20%. Além disso, o 

tratamento proposto mostrou que a aplicação de oxidantes aumenta a geração de DAM. Por 

exemplo, a sinergia dos oxidantes se destaca por produzir um aumento de 57 vezes na 

concentração de metais (no lixiviado) em comparação ao controle. 

O encerramento da aplicação de oxidantes mostra que o rejeito de mineração de carvão 

que foi submetido à oxidação produz um lixiviado com baixa ecotoxicidade, associado à um 

menor teor pirítico. A consequência é uma baixa concentração de metais no lixiviado. Isto 

denota que a proposta do estudo é efetiva, e a aceleração da geração da DAM por oxidação 

química in situ é uma estratégia que pode reduzir/extinguir a formação deste efluente ácido. 

A modelagem e experimentação do processo de oxidação química in situ mostraram 

que o nível de saturação do rejeito de mineração afeta o transporte de oxidantes na subsuperfície 

da pilha de rejeitos. As leis de velocidade obtidas, juntamente com o modelo proposto, 

contribuem para o entendimento da propagação de oxidantes. Isto tem relevante importância 

para a eficácia do esquema de aplicação de oxidantes no meio poroso que está sob tratamento, 

além de contribuir para o dimensionamento dos sistemas de geração de ozônio e aplicação de 

peróxido de hidrogênio. Por exemplo, no caso da aplicação de ozônio, a distância efetiva de 

transporte foi de 0,25 m para uma pilha com 𝑠 = 0. Assim, a disposição das sondas de injeção 

pode ser estabelecida, e um distanciamento máximo entre as sondas de 0,5 m é sugerido. Para 

a aplicação de peróxido de hidrogênio foi encontrado que o volume de transporte efetivo 
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máximo atingido representa 80% do volume total da pilha de rejeito de mineração de carvão. 

Isso contribui para a elaboração de estratégias de infiltração do oxidante na subsuperfície e 

auxilia em planos de decapeamento de pilhas de rejeito para remoção de camadas oxidadas. 

Este trabalho representa um avanço na busca pela mitigação de um dos maiores 

problemas ambientais associados à atividade de mineração. O entendimento sobre o 

alastramento de oxidantes químicos na subsuperfície de pilhas de rejeito de mineração é 

incrementado. A proposta de acelerar a formação de DAM para sua extinção é uma nova 

solução no desafio de estabilizar pilhas de rejeito.  
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