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RESUMO 
 

O tratamento biológico por lodos ativados é um dos processos mais utilizados para o 

tratamento de efluentes domésticos e industriais caracterizados por contaminação de 

carga orgânica biodegradável e produtos nitrogenados. A modelagem computacional 

destes sistemas de tratamento foi usada como instrumento de planejamento, projeto, 

análise e operação da Estação de Tratamento de Efluentes (ETE) a partir da década de 

1970. Os modelos destinados à simulação do tratamento das águas residuais são, 

geralmente, desenvolvidos tendo em conta os processos unitários preponderantes, 

podendo os aspectos hidráulicos serem aproximados de forma simplificada e modelados 

explicitamente através de funções de transferência ou pelo método do volume do tanque 

variável. Os modelos para lodo ativado (ASM) têm estimulado o desenvolvimento de 

software e o conhecimento, cada vez mais detalhado, dos processos, possibilitando 

consideráveis progressos na operação e gestão das ETE´s. Para o presente trabalho foi 

realizada a calibração do modelo com os dados experimentais recolhidos na etapa de 

caracterização da matéria orgânica em termo das variáveis de entrada das frações 

orgânica e nitrogenada e na determinação dos parâmetros cinéticos e estequiométricos. 

Em seguida, foi utilizada a plataforma de simulação do Benchmark Simulation Model 1 

(BSM1) para a avaliação e previsão do funcionamento das ETE’s Caçote e Janga 

estudadas, visando estabelecer suas condições de operação. A avaliação foi conduzida 

através de simulações do funcionamento da ETE e estas, por sua vez, dependem da 

caracterização das matérias orgânicas e nitrogenada presentes no efluente. Na etapa de 

caracterização global das amostras conclui-se que a ETE Caçote mesmo sendo de 

pequeno porte recebe uma carga orgânica (carbono e nitrogênio) maior para ser tratada 

e que nem uma das duas estações removem satisfatoriamente compostos nitrogenados 

(amônio e nitrogênio orgânico). Quanto a composição dos efluentes estudados, para as 

duas ETE´s, o teor de material orgânico biodegradável (Ss e Xs) foi muito elevado 

situando-se na faixa de 70 à 90 % da Demanda Química de Oxigênio total (DQOT). 

Enquanto que a matéria orgânica inerte (Si e Xi) apresentou concentração inferior a 18 

% sendo que a coleta terceira coleta realizada no Janga compõe cerca de 30 % de 

material refratário. Destas porcentagens os valores encontrados para a fração Xi não 

foram significativos. Conforme dados da literatura, conclui-se que os valores 

encontrados nesse trabalho de fracionamento da matéria orgânica coincidem com as 

ordens de grandeza. 

 

Palavras-Chave: Lodo Ativado; Efluente Urbano; Modelo ASM1; Fracionamento. 
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ABSTRACT 

 
 
Biological treatment by activated sludge is one of the most used for the treatment of 

domestic and industrial effluents characterized by contamination of organic 

biodegradable load and nitrogen products. Computer modeling of these systems of 

treatment were used as a planning, design, analysis and operation of the Wastewater 

Treatment Plant (WWTP) from the 1970s. The models for simulation of wastewater 

treatment are usually developed taking into account the prevailing unit processes, the 

hydraulic aspects can be approached in a simplified and explicitly modeled by transfer 

functions or by the method of the tank volume variable. The ASM models have 

stimulated the development of software and knowledge, more detailed processes, 

enabling considerable progress in the operation and management of WWTP. For the 

present study was performed to calibrate the model with experimental data collected in 

step characterization of organic matter in terms of input of carbonaceous and 

nitrogenous fractions and determination of kinetic and stoichiometric parameters. Then 

we used the Benchmark Simulation Model 1(BSM1) platform for evaluating and 

predicting the operation of WWTP's Caçote Janga and studied to establish their 

conditions of operation. The evaluation was conducted through simulations of the 

operation of WTP and these in turn depend on the characterization of carbonaceous and 

nitrogenous organic matter present in the effluent. In the stage of global characterization 

of the samples it was concluded that the WWTP Caçote even being given a small 

organic loading (carbon and nitrogen) increased to be treated and that not one of the two 

stations successfully remove nitrogen compounds (ammonia and organic nitrogen). The 

composition of the effluent studied for two WWTP's, the amount of biodegradable 

organic material (Os and Xs) was very high standing in the range of 70 to 90% of the 

total COD. While the inert organic matter (Si and Xi) had a concentration below 18%, 

while the collection 3J makes up about 30% of refractory material. These percentages to 

the values found were not significant fraction Xi. According to the literature, we 

conclude that the values found in this work of carbonaceous organic matter fractionation 

coincide with the orders of magnitude. 

 

 
Keywords: Activated Sludge; urban effluents; ASM1 Model; Fractionation. 
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ρ2 Processo de crescimento anóxico da biomassa heterotrófica (modelo 
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1- INTRODUÇÃO 
 
1.1.Visão Geral 

 
O tratamento biológico por lodos ativados é um dos processos mais utilizados 

para o tratamento de efluentes domésticos e industriais caracterizados por contaminação 

de carga orgânica biodegradável e produtos nitrogenados. Este tipo de tratamento é 

largamente utilizado por possuir eficiência entre 95 e 98%, reduzindo as cargas 

poluidoras a níveis que, na maioria das vezes, possibilita o reaproveitamento das águas 

(HAMMER & HAMMER, 2006; WIESMANN et al., 2007) 

Um exame microscópio do lodo ativado revela que ele é formado por uma 

população heterogênea de micro-organismos, responsáveis pela biodegradação dos 

substratos orgânicos. A população microbiana pode sofrer as variações do sistema, e 

mudar continuamente de acordo com a variação na composição do esgoto e condições 

ambientais, constituindo-se num importante parâmetro do estado de funcionamento do 

processo, sendo assim um bom indicador biológico. O lodo ativado é composto por uma 

população bacteriana agregada sob a forma de flocos biologicamente ativos que fixam o 

substrato complexo ou simples. 

A partir de 1970, a modelagem computacional dos sistemas de tratamento de 

efluentes vem sendo usada como instrumento de planejamento, projeto, análise e 

operação de Estação de Tratamento de Efluentes (ETE). Desde então, foram 

desenvolvidos vários modelos preditivos destinados à simulação do comportamento dos 

processos que ocorrem nestes sistemas e meios receptores (incluindo modelagem do 

transporte de sedimentos e da qualidade da água), que apresentam diferentes níveis de 

detalhe e complexidade. Estes modelos de simulação, importantes para a adequada 

operação e gestão dos sistemas de tratamento de esgotos sanitários, têm sido 

desenvolvidos por diferentes grupos de pesquisas, tendo como objetivo principal a 

resolução isolada dos problemas, em escala real, de componentes específicos do sistema 

(HENZE et al., 2000; DI PIERRO, 2005; DA SILVA, 2008). 

A modelagem é essencial para a operação, gestão e controle das estações de 

tratamento de esgotos, pois, de acordo com Olsson & Newell (1999), não é possível 

controlar o que não se entende. As metodologias de controle mais comuns baseiam-se 

em abordagens do tipo “feedback”, em que a informação sobre o estado do processo é 

transmitida de forma a controlar as variáveis de entrada, ou do tipo “feed for ward”, na 
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qual se medem as perturbações na entrada e se tomam, antecipadamente, medidas para 

compensar os potenciais efeitos dessas perturbações nos processos. 

A estrutura e complexidade dos modelos para serem utilizados dependem dos 

objetivos da simulação e dos tempos de resposta dos fenômenos a modelar. Assim, os 

modelos destinados à simulação do tratamento das águas residuais são, geralmente, 

desenvolvidos tendo em conta os processos unitários preponderantes, podendo os 

aspectos hidráulicos ser aproximados de forma simplificada e modelados explicitamente 

através de funções de transferência ou pelo método do volume do tanque variável (DE 

CLERCQ et al., 1999). 

 Em 1982 foi criado pela International Water Association (IWA) um grupo de 

trabalho dedicado aos sistemas de tratamento biológico de esgotos por lodo ativado para 

desenvolver uma plataforma comum de modelos matemáticos, com o mínimo de 

complexidade e que permitissem previsões realistas. Este grupo congregou, desde o 

início, pesquisadores de diversos países, formando uma rede de pesquisa no tema. 

Desde então, foram desenvolvidos modelos de lodo ativado (Activated Sludge Model, 

ASM) que permitem simular a remoção biológica de matéria orgânica, nitrogênio e 

fósforo. Os modelos desenvolvidos foram o ASM1 (HENZE et al., 1987), ASM2 

(HENZE et al., 1995), ASM2d (HENZE et al., 1999) e ASM3 (GUJER et al., 1999). Os 

modelos ASM têm estimulado o desenvolvimento de software e o conhecimento, cada 

vez mais detalhado, dos processos, possibilitando consideráveis progressos na operação 

e gestão de ETE. A família de modelos ASM é a mais conhecida e amplamente utilizada 

para melhorar o desempenho dos sistemas de lodo ativado. 

O modelo Activated Sludge Model Nº 1, ou simplesmente ASM1, foi 

apresentado à comunidade científica em um relatório técnico, descreve os processos 

biológicos de remoção de carbono, nitrificação e desnitrificação (HENZE et al., 1987). 

Apesar deste modelo ter sido estendido, considerando a remoção de fósforo (HENZE et 

al., 1995), a atividade desnitrificante dos organismos acumuladores de fósforo (HENZE 

et al., 1999), o consumo de oxigênio e a produção de lodo (GUJER et al., 1999), o 

modelo original resulta sendo o mais conhecido e utilizado pela comunidade científica e 

industrial (BENCHIHEUB, 1997). 

O modelo ASM2, publicado por Henze (1995), constitui uma extensão do ASM1 

que inclui processos relativos à remoção biológica de fósforo, pelo que a biomassa 

apresenta 11 estruturas internas a nível celular, integrando também dois processos 

químicos para simular a precipitação química do fósforo (em resultado da presença de 
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metais em águas residuais com elevadas concentrações em ortofosfatos). A matriz 

adaptada inclui 19 componentes de caracterização das águas residuais e 19 processos 

biológicos.  

O modelo ASM3 foi desenvolvido para melhorar os principais defeitos do 

anterior ASM1, tendo sido publicado em 1999 (GUJER et al., 1999). À data do 

desenvolvimento do ASM3 os tópicos de investigação centravam-se na modelagem da 

dinâmica populacional, na remoção biológica de fósforo e no armazenamento de 

produtos como parte da estrutura da biomassa. Este modelo inclui uma descrição mais 

detalhada dos processos celulares internos, dando ênfase ao armazenamento de 

substratos orgânicos e permite um melhor ajustamento dos processos de decaimento às 

condições ambientais. A matriz adaptada inclui 13 componentes de caracterização das 

águas residuais e 12 processos biológicos.  

No presente trabalho foi realizada a caracterização da matéria orgânica de 

efluentes domésticos, como variáveis de entrada do modelo ASM1, ou seja, foi feito o 

fracionamento da matéria orgânica em função da Demanda Química de Oxigênio 

(DQO). No fracionamento da matéria orgânica foi adaptada a metodologia desenvolvida 

por Stricker (2000) que é um método que utiliza a separação físico-química seguida de 

biodegradação em reator discontínuo.  As amostras de esgoto sanitário foram coletadas 

em duas instalações da Região Metropolitana do Recife que utilizam o processo 

convencional de lodo ativado (ETE Caçote) e o processo de aeração prolongada ou 

carrossel holandês (ETE Jamga). Na etapa de simulação, foi utilizada a plataforma de 

simulação do Benchmark Simulation Model N1 (BSM1) visando estabelecer as 

condições de operação e gestão das estações. A avaliação das plantas de tratamento de 

lodo ativado foi conduzida através de simulações do funcionamento da ETE e estas, por 

sua vez, dependem da caracterização da matéria orgânica presente no efluente.  

 

1.2.Objetivos 

 
1.2.1. Objetivo Geral 

 

O presente trabalho tem por objetivo principal avaliar o efeito da variabilidade 

do substrato orgânico nas condições de funcionamento de uma estação de tratamento de 

esgotos sanitários por lodos ativados, através do modelo ASM1 (Activated Sludge 

Model N1).   
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1.2.2.  Objetivos Específicos 

 

• Desenvolver uma metodologia, a partir de métodos descritos na literatura, para 

caracterização e fracionamento da matéria orgânica presente em efluentes 

domésticos; 

• Caracterizar amostras de efluentes representativas de cargas médias e extremas em 

tempo seco e de chuva para avaliação da variabilidade sazonal dessas frações 

utilizando o fracionamento; 

• Aplicar métodos de caracterização rápida da composição de efluentes baseados em 

técnicas espectrofotométricas de análise (Ultra-Violeta visível); 

• Utilizar a plataforma de simulação do BSM1 visando otimizar as condições de 

operação da ETE. 
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2- REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 
2.1. Água e sua Distribuição na Natureza 

 

A distribuição da água no planeta, segundo cálculo dos especialistas, 95,1% 

desta é salgada, sendo imprópria para consumo humano. Dos 4,9% que sobram 4,7% 

estão na forma de geleiras, ou regiões subterrâneas de difícil acesso, somente os 0,2% 

restantes estão aptos para o consumo em lagos, nascentes e em lençóis subterrâneos 

(RAINHO,1999 apud MACEDO, 2007). Pela sua importância para a manutenção da 

vida, o uso da água deveria ser racional e cauteloso já que os recursos naturais de 

transformação da água em água potável são lentos, frágeis e muito limitados 

(MACEDO, 2007). 

Segundo Von Sperling (1996) a qualidade da água é resultante de fenômenos 

naturais e da atuação do homem, uma vez que esse recurso natural, devido às suas 

propriedades de solvente e à sua capacidade de transportar partículas, incorpora diversas 

impurezas (substâncias solúveis ou em suspensão). De maneira geral, pode-se dizer que 

a qualidade de uma determinada água é função do uso e da ocupação do solo na bacia 

hidrográfica, tal se deve aos seguintes fatores: 

a) Condições naturais: mesmo com a bacia hidrográfica preservada nas suas 

condições naturais, a qualidade das águas subterrâneas é afetada pelo 

escoamento superficial e pela infiltração no solo, resultantes da precipitação 

atmosférica. O impacto nas mesmas é dependente do contato da água em 

escoamento ou infiltração com as partículas, substâncias e impurezas no solo. 

b) Interferência do homem: quer de uma forma concentrada, como na geração de 

despejos domésticos ou industriais, quer de uma forma dispersa, como na 

aplicação de defensivos agrícolas no solo, contribui na introdução de compostos 

na água, afetando a sua qualidade. Portanto, a forma em que o homem usa e 

ocupa o solo tem uma implicação direta na qualidade desse recurso. 

 
2.2. Poluições das Águas 

A Política Nacional de Meio Ambiente (Lei 6938, de 31 de agosto de 1981) 

define poluição como a degradação da qualidade ambiental resultante de atividades que 

direta ou indiretamente: prejudiquem a saúde, a segurança e o bem-estar da população; 

criem condições adversas às atividades sociais e econômicas; afetem desfavoravelmente 
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a biota; afetem as condições estéticas ou sanitárias do meio ambiente e lancem matérias 

ou energia em desacordo com os padrões ambientais estabelecidos. Segundo von 

Sperling (1996), a poluição das águas é a adição de substâncias ou de formas de energia 

que, direta ou indiretamente, alterem a natureza do corpo d’água de uma maneira tal que 

prejudique os usos que dele são feitos. 

Braile & Cavalcanti (1993)  citam que existem essencialmente três situações de 

poluição, cada uma delas característica do estágio de desenvolvimento social e 

industrial: 

a) Primeiro estágio: poluição patogênica. Neste estágio, as exigências quanto à 

qualidade da água são relativamente pequenas, tornando-se comuns as 

enfermidades veiculadas pela água. O uso de estações de tratamento de água e 

sistemas de adução pode prevenir os problemas sanitários neste estágio. 

b) Segundo estágio: poluição total. Este estágio define-se como aquele em que os 

corpos receptores tornam-se realmente afetados pela carga poluidora que 

recebem (expressa como sólidos em suspensão e consumo de oxigênio). Embora 

neste estágio, a sanidade do corpo receptor seja diretamente afetada, os prejuízos 

à saúde da população podem ser eliminados se existirem estações eficientes de 

tratamento de água e de esgotos. Este estágio normalmente ocorre durante o 

desenvolvimento industrial e o crescimento das áreas urbanas. A tecnologia 

existe como medida terapêutica. 

c) Terceiro estágio: poluição química. Este estágio somente agora está sendo 

identificado. É o estágio da poluição insidiosa, causada pelo contínuo uso da 

água. O consumo de água aumenta em função do aumento da população e da 

produção industrial. Cada dia é maior a quantidade de água retirada dos rios e 

maior e mais diversa a poluição neles descarregada. Com o aumento da 

reutilização da água, surgem problemas gerados pelos sólidos dissolvidos, que 

podem tornar a água imprópria para os usuários a jusante, a menos que sejam 

adotados métodos avançados e custosos de tratamento de despejos e de água de 

abastecimento. 

 

Desde muito tempo os poluentes industriais que mais preocupam são os orgânicos, 

especialmente os sintéticos e os metais pesados. A poluição por matérias orgânicas vem 
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crescendo muito, principalmente a partir do fim da Segunda Guerra Mundial, com a 

expansão acelerada da indústria petroquímica (BRAILE & CAVALCANTI, 1979). 

Outra classe de contaminantes que tem sido muito estudada são os 

contaminantes emergentes (CE), inicialmente denominados de Interferentes Endócrinos. 

Esses micropoluentes atuam nos sistemas endócrinos dos seres vivos ocasionando 

mutações, problemas genéticos e de saúde. Como exemplos desses contaminantes 

podem-se citar: pesticidas, fármacos, hormônios naturais e sintéticos e os 

Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPA). Em nível de nanogramas (ng) ou 

microgramas (µg), esses contaminantes não são degradados pelos métodos 

convencionais de tratamento de efluentes, por esse motivo têm sido estudadas 

tecnologias inovadoras e eficazes como os Processos Oxidativos Avançados (POA) 

(NETTO, et al. 2000; FARIA & DELLA, 2004).  

 

2.3- Introdução ao Tratamento de Esgotos Domésticos 

 

A água é um bem precioso no meio-ambiente e um aliado importante no 

cotidiano de cada cidadão. Toda a água eliminada nas residências é chamada esgoto. 

Quando toda essa água não recebe o devido tratamento, ela pode poluir rios e fontes, 

afetando os recursos hídricos e a vida vegetal e animal, ou, causar grandes danos à 

saúde pública por meio de transmissão de doenças.  

O uso intensivo da água e o aumento da concentração da poluição resultante 

ultrapassam a capacidade natural de autodepuração dos corpos hídricos. Quando estes 

despejos são descarregados nos corpos de água, eles servem de alimento a bactérias que 

decompõem as substâncias complexas do efluente em simples compostos químicos, 

consumindo para isto, o oxigênio dissolvido da água. Quanto mais despejo é agregado, 

mais as bactérias se reproduzem rapidamente e a população cresce, consumindo mais 

oxigênio. Se as descargas forem muito altas, o consumo do oxigênio dissolvido se 

esgota dentro dos corpos de água receptores. Outro fator a ser considerado é o aumento 

da concentração de compostos recalcitrantes nos efluentes, decorrente da evolução 

industrial e o aumento da turbidez ocasionada pelos contaminantes, que reduzem a 

incidência de radiação solar e que proporciona a geração de oxigênio no interior do 

corpo hídrico, pelas algas. Um dos principais objetivos dos processos de tratamento de 

esgotos é manter este material consumidor de oxigênio dentro de níveis adequados para 

os corpos de água receptores, com mínimo risco para a saúde humana. 
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2.3.1. Composição Média do Esgoto Doméstico 

 
 O esgoto doméstico é constituído basicamente por 99,9% de água, que devido a 

isso, as propriedades físicas da mesma são preservadas; e em 0,1% nos quais estão 

inclusos os sólidos orgânicos e inorgânicos, suspensos e dissolvidos, assim como os 

microrganismos (HAMMER & HAMMER, 2006; VON SPERLING, 1996; 

WIESMANN et al., 2007). É devido a esses 0,1% que constituem os esgotos que há a 

necessidade de realizar o tratamento dos mesmos. Porém, como não é possível separar 

essas frações, elas são tratadas em conjunto na ETE (SANTOS, 2007). 

 Em termos elementares, os esgotos domésticos contêm basicamente: Carbono 

(C), Hidrogênio (H), Oxigênio (O), Nitrogênio (N), Fósforo (P) e Enxofre (S) 

(SANTOS, 2007). A presença desses elementos nos esgotos domésticos está 

relacionada à sua origem nas atividades antropogênicas, conforme é mostrado no 

Quadro 1. 

 

Quadro 1.Composição do esgoto doméstico. 

Substância Origem 

Sabões Lavagem de louças, roupas e utensílios 
variados. 

Detergentes Lavagem de louças, roupas e utensílios 
variados. 

Cloreto de sódio Cozinha e urina humana. 

Fosfatos Detergentes e urina humana. 
Sulfatos Urina humana 

Carbonatos Urina humana 
Uréia, amoníaco e ácido úrico Urina humana 
Gorduras Cozinha e fezes humanas. 

Fibras vegetais não digeridas, ligamentos 
de carne e substâncias córneas 

Fezes humanas 

Porções de amido e de protéicos Fezes humanas 

Vermes, bactérias, vírus, leveduras, 
protozoários, fungos, etc. 

Fezes humanas 

Muco, células de descamação epitelial Fezes humanas 
Outros tipos de materiais e substâncias 
como: areia, plásticos, cabelos, fetos, 
madeira, etc. 

Areia: por infiltrações nas redes coletoras, 
banhos em cidades litorâneas, parcela de 
águas pluviais, etc. As outras substâncias 
são lançadas de forma indevida nos vasos 
sanitários. 

Fonte: Adaptado de Nuvolari et al. (2003) e Santos (2007). 
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A composição do esgoto doméstico é uma característica única e que pode variar 

bastante de um país para outro, principalmente por causa dos costumes de cada região 

(DA SILVA, 2008; HUANG et al., 2010). A variabilidade observada na composição é 

função do ritmo de vida dos habitantes e é ligada às atividades humanas, ou seja, tem 

uma correspondência direta com o contexto socioeconômico e cultural de um país, 

podendo sofrer alterações de uma região para outra (PONS et al., 2004). 

Numa ETE, geralmente não há interesse em determinar todos os compostos que 

compõem o esgoto. Isso acontece não só pela dificuldade em realizar várias análises 

laboratoriais como também pelo fato de que esses resultados não seriam diretamente 

utilizados no projeto e operação da ETE. Partindo deste fato, utilizam-se parâmetros 

indiretos que traduzem o caráter ou o potencial de poluição do esgoto em estudo, assim 

como a sua degradabilidade. Esses parâmetros são responsáveis por definir a qualidade 

do esgoto e são divididos em três categorias: físicos, físico-químicos e biológicos (VON 

SPERLING, 1996). 

 

2.3.2- Importância do Tratamento de Esgotos 

 
Todos os processos aplicados no tratamento do esgoto, desde quando ela sai das 

residências até retornar aos rios, tem como objetivo dispor a água tratada ao meio-

ambiente, permitindo sua preservação. Além disso, se está promovendo um benefício à 

saúde pública. 

Além da necessidade de economia, a reciclagem e a reutilização aparecem como 

alternativas para uso racional da água (MACEDO, 2007).  

 

2.3.3- Estações de Tratamento de Esgotos 

 

 As Estações de Tratamento de Esgotos (ETE´s) são as instalações onde se 

desenvolvem os processos biológicos, químicos e as diversas operações físicas, de 

forma a adequar o lançamento a uma qualidade desejada ou ao padrão de qualidade 

vigente. Do ponto de vista operacional, o propósito das ETE´s é a remoção, biológica ou 

química, da matéria orgânica mediante a oxidação da mesma. No entanto, no caso dos 

processos biológicos, pode ocorrer também a oxidação da matéria nitrogenada, 
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fenômeno denominado nitrificação. Em algumas configurações é também possível a 

remoção biológica de nutrientes como o nitrogênio e o fósforo (HENZE et al., 2002). 

Nas ETE´s que tratam efluentes urbanos, o esgoto bruto que chega às estações 

passa por diversas etapas de tratamento, como as mostradas no fluxograma da Figura 1. 

O esgoto passa pelo tratamento preliminar para remoção das partículas grosseiras e na 

etapa seguinte, tratamento primário, são removidas as partículas mais finas por 

sedimentação. A matéria orgânica dissolvida é removida durante permanência no 

tratamento secundário através da oxidação do metabolismo microbiano. O lodo em 

excesso do decantador secundário pode ser também conduzido mediante uma elevatória 

até os decantadores de gravidade junto com o lodo primário.  

 

 
Figura 1.Fluxograma típico de uma estação de tratamento de esgotos  

(Fonte: Vargas Lara, 2005). 
 

2.3.4- Níveis de Tratamento 

 

 A remoção dos poluentes no tratamento, de forma a adequar o lançamento a uma 

qualidade desejada ou a um padrão de qualidade vigente, está associada aos conceitos 

de nível de tratamento e eficiência do tratamento. Encontra-se a seguir a classificação 

geral das etapas do tratamento dos efluentes (HAMMER & HAMMER, 2006; 

NUVOLARI, 2003; METCALF & EDDY, 2003; VON SPERLING, 1996). 

 

Tratamento Preliminar: destina-se à remoção de sólidos grosseiros em suspensão, 

onde materiais de maiores dimensões são retidos em grades e os sólidos decantáveis, 
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são sedimentados por gravidade nas caixas de areia. São utilizados apenas mecanismos 

físicos (operações unitárias), os quais têm por finalidade proteger as unidades de 

tratamento subsequentes, principalmente, as bombas e tubulações, do desgaste 

prematuro ou interrupção do seu funcionamento por obstrução. 

 

Tratamento Primário: composto geralmente por decantadores primários, os quais 

apresentam a função de remover os sólidos sedimentáveis que são adensados 

gradualmente no poço de lodo do decantador. Nesta etapa é ainda removido o material 

graxo em caixas de gordura ou unidades de flotação. Junto com estes constituintes do 

esgoto, parte significativa da matéria orgânica em suspensão também é removida.  

 

Tratamento Secundário: O principal objetivo é a remoção da matéria orgânica (MO) 

na forma coloidal e dissolvida. No caso de processos biológicos, nesta etapa ocorrem 

reações bioquímicas realizadas por micro-organismos (bactérias, protozoários e fungos). 

Eles convertem a matéria orgânica em gás carbônico, água e material celular 

(crescimento e reprodução celular). O tratamento secundário pode ou não apresentar 

tratamento primário na sua planta sendo esta decisão tomada em função das 

características do efluente a tratar. O tratamento secundário biológico pode ser realizado 

através de lagoas de estabilização; lodos ativados; filtro biológico; tratamento 

anaeróbio; disposição sobre o solo e suas variantes, entre outros processos menos 

frequentes. 

 

Tratamento Terciário: nem sempre presente, é geralmente constituído de unidade de 

tratamento físico-químico ou biológico, que tem por finalidade a remoção 

complementar da matéria orgânica, dos nutrientes, de poluentes específicos (geralmente 

tóxicos ou compostos não biodegradáveis) e/ou a desinfecção dos esgotos tratados. 

 

Tratamento de Lodo: são tratados os subprodutos sólidos gerados nas diversas 

unidades, com a finalidade de aumentar o teor de sólidos do lodo e de estabilizar total 

ou parcialmente as substâncias instáveis e matéria orgânica presentes no lodo fresco. É 

composto geralmente por adensadores e digestores anaeróbios. 

 

 

 



12 
 

 

2.3.5- Classificação dos Métodos de Tratamento 

 
 O tratamento dos efluentes líquidos envolvem operações unitárias e processos 

químicos e biológicos que podem ser classificados de forma geral: 

 

Operações físicas unitárias: método de tratamento no qual predominam a aplicação de 

forças físicas (ex: gradeamento, mistura, floculação, sedimentação, flotação, filtração). 

Processos químicos unitários: métodos de tratamento nos quais a remoção ou 

conversão de contaminantes ocorre pela adição de produtos químicos ou devido a 

reações químicas. 

Processo biológico unitário: método de tratamento nos quais a remoção de 

contaminantes ocorre da atividade biológica (ex: remoção de matéria orgânica, 

desnitrificação). 

Para cada classe de poluente pode ser aplicado um tipo específico de tratamento, 

conforme sua característica mais predominante (sólido sedimentável, material 

dissolvido biodegradável, micro-organismos patogênicos, entre outros). O Quadro 2 

apresenta os principais poluentes e seus respectivos tratamentos. 

Quadro 2. Poluentes e seus respectivos tratamentos.  

POLUENTE OPERAÇÃO, PROCESSO OU 
SISTEMA DE TRATAMENTO 

Sólidos em suspensão Gradeamento 
Remoção de areia 
Sedimentação 
Disposição no solo 

Matéria orgânica biodegradável Lagoa de estabilização e variações 
Lodos ativados  
Filtro biológico  
Tratamento anaeróbio 
Disposição no solo 

Patogênicos Lagoas de maturação 
Disposição no solo 
Desinfecção com produtos químicos 
Desinfecção com radiação ultra-violeta 

Nitrogênio Nitrificação e desnitrificação biológica 
Disposição no solo 
Processos físico-químicos 

Fósforo Remoção biológica 
Processos físico-químicos 

(Adaptado de: VON SPERLING, 1996). 
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2.4- Processos Biológicos por Lodos Ativados 

 
O sistema de tratamento por lodos ativados foi posto em funcionamento pela 

primeira vez no começo do século XX em Manchester na Inglaterra. Ele foi empregado 

empiricamente para o tratamento de esgotos utilizando oxigênio para acelerar o 

processo de oxidação dos poluentes. Mas os fundamentos teóricos desse processo foram 

desenvolvidos posteriormente (DA SILVA, 2008). 

O processo por lodos ativados sofreu diversas modificações ao longo dos anos 

em comparação à sua aplicação original, com o objetivo de aumentar o seu desempenho 

para obter um efluente tratado de melhor qualidade. Além da eliminação da matéria 

orgânica, esse processo é utilizado para a remoção simultânea de nutrientes, sobretudo 

aquela proveniente do nitrogênio orgânico (HENZE et al., 2002; WIESMANN, 2007; 

CHACHUAT, 2001). 

 Dentre os processos de tratamento de esgotos domésticos e industriais, o de 

lodos ativados é o mais utilizado no mundo. Ele é aplicado em situações onde é 

necessária uma elevada qualidade de efluente com requisitos de área reduzida. No 

entanto, requer um maior controle operacional devido ao emprego de uma quantidade 

maior de equipamentos com consumo também maior de energia elétrica, se comparado 

com outros tipos de tratamento secundários. 

Este processo biológico pode ser compreendido como uma autodepuração 

artificialmente acelerada. Os fenômenos observados são os mesmos dos processos 

naturais nos rios e lagos, com a diferença da concentração de micro-organismos 

bastante elevada. Por meio de aeração artificial, o oxigênio é introduzido em quantidade 

suficiente para a sobrevivência dos micro-organismos, apesar da aglomeração, e para o 

metabolismo da matéria orgânica, assim como para mantê-los em suspensão.  

 O sistema de lodos ativados consiste em uma complexa associação de micro-

organismos composta por bactérias, protozoários, fungos e micrometazoários que 

oxidam os compostos orgânicos e inorgânicos presentes nos efluentes (DAVIES, 2005). 

A comunidade estabelecida nesse sistema é dinâmica e fundamental ao tratamento, 

sendo que cada espécie tem sua importância para o bom funcionamento do sistema 

(AMMAN et al, 1997).  

O tanque de aeração, onde ocorre a oxidação, é um reator biológico com 

alimentação e aeração contínuas, no qual uma biomassa, ou lodo ativado, é mantida em 
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contato com a poluição na forma de flocos ou aglomerados celulares. O efluente tratado 

é em seguida separado da biomassa por decantação. A maior parte da biomassa 

decantada é recirculada para o tanque de aeração com o objetivo de manter uma 

concentração celular estável e suficiente para a biodegradação. Uma baixa concentração 

da biomassa é extraída e sofrerá um tratamento específico, juntamente com os resíduos 

gerados na etapa do tratamento primário. (VON SPERLING, 1997). 

As bactérias são os micro-organismos mais importantes no sistema de 

tratamento por lodos ativados. Os fungos, os protozoários e os metazoários têm um 

papel secundário no processo de oxidação. Nos processos por lodos ativados, as 

bactérias se aglomeram sob a forma de flocos. Estes flocos são formados por 

exopolímeros, liberados por micro-organismos formadores de flocos e ou filamentosas 

que servirão de elemento estrutural ao floco. O bom equilíbrio entre estes dois grupos 

produz flocos sãos, com boa propriedade de decantação e compressão, além de se obter 

um efluente final com baixa turbidez e baixa concentração de material em suspensão 

(DA MOTTA et al., 2001). Os flocos bacterianos se encontram em suspensão e são 

muito importantes na degradação ou separação das partículas insolúveis. As partículas 

coloidais são adsorvidas nos flocos e as partículas mais grosseiras em suspensão são 

presas no espaço estrutural dos flocos. Essas substâncias coloidais e partículas em 

suspensão ficam em consequência nas proximidades da superfície das bactérias e estão 

ao alcance das enzimas de hidrólise. 

 Mudanças nas condições ambientais provenientes da composição do afluente do 

reator, ou mesmo da operação da estação, podem levar a alterações na comunidade do 

lodo, influenciando os processos de biodegradação e, portanto, reduzindo a qualidade do 

efluente tratado (MADONI et al., 1996; FORNEY et al, 2001; DALZELL et al., 2002). 

O processo microbiano endógeno tem um papel significativo no projeto e 

operação de plantas de lodo ativado. Como o sistema de lodo ativado é periódico, foi 

proposta uma configuração onde as etapas de biodegradação e de decantação ocorrem 

no mesmo tanque, denominado reator em batelada sequencial (do inglês Sequential 

Batch Reactor, SBR). Ele tem sido bastante usado para tratamento de efluentes 

industriais e domésticos desde a sua invenção nos anos 80 (NI et al, 2011). 

Os principais componentes do processo de lodos ativados são: 

• Reator biológico: remove grande parte da matéria orgânica, mediante reações 

bioquímicas, realizadas por micro-organismos aeróbios, podendo eventualmente 
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remover nutrientes. Reproduzem e aceleram os fenômenos naturais de estabilização da 

matéria orgânica que ocorreriam num corpo receptor. No reator biológico, o sistema de 

aeração tem por objetivo oxidar a matéria orgânica carbonácea e a nitrificação, 

satisfazendo a necessidade do metabolismo do organismo. Também através da injeção 

do ar se mantém uma agitação completa no tanque de aeração evitando a sedimentação, 

deixando os flocos em contato íntimo com os organismos presentes no meio e retirando 

alguns produtos voláteis de matebolismo. Os aeradores  podem ser superficiais, fixos e 

flutuantes, em relação ao eixo de rotação, eles podem ser horizontais ou verticais.Outro 

tipo é o aerador por ar difuso, composto por difusores submersos no líquido, tubulações 

distribuidoras de ar, tubulações de transporte de ar, sopradores e outras unidades. Nessa 

configuração o ar é introduzido próximo ao fundo do tanque, e o oxigênio é transferido 

ao meio líquido à medida que a bolha se eleva à superficie. (METCALF & EDDY, 

2003; HAMMER & HAMMER, 2006). 

 

• Decantador secundário e Retorno do Lodo: etapa em que ocorre a clarificação do 

efluente e o retorno do lodo. Os decantadores secundários exercem um papel 

fundamental no processo de lodos ativados. São os responsáveis pela separação dos 

sólidos em suspensão presentes no tanque de aeração, permitindo a saída de um efluente 

clarificado, e pela sedimentação dos sólidos em suspensão no fundo do decantador, 

permitindo o retorno do lodo em concentração mais elevada.  O efluente do tanque de 

aeração é submetido à decantação, onde o lodo ativado é separado, voltando para o 

tanque de aeração. O retorno do lodo é necessário para suprir o tanque de aeração com 

uma quantidade suficiente de micro-organismos e manter uma relação alimento/ micro-

organismo capaz de decompor com maior eficiência o material orgânico. O efluente 

líquido oriundo do decantador secundário pode ser descartado diretamente para o corpo 

receptor, pode ser oferecido ao mercado para usos menos nobres, como lavagem de ruas 

e rega de jardins, ou passar por tratamento para que possa ser reutilizado internamente 

(METCALF & EDDY, 2003; HAMMER & HAMMER, 2006). 

 

2.4.1- Vantagens do Tratamento Biológico com Lodo Ativado 

 

Classicamente as vantagens apresentadas pelo tratamento aeróbio por lodos 

ativados estão descritas abaixo (BRANCO & HESS, 1975; VON SPERLING, 1997): 
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a) Possibilidade de ampliar ou abreviar o tempo de contato entre despejo e os 

organismos do meio; 

b) Possibilidade de variar a relação alimento/microrganismo; 

c) Garantia do fornecimento do oxigênio necessário à respiração da microbiota e 

flora ativas; 

d) Possibilidade de adaptar a quantidade de oxigênio à demanda dos organismos; 

e) Possibilidade de distribuir a carga orgânica ao longo das câmaras de aeração; 

f) Possibilidade de remoção biológica de nitrogênio e fósforo; 

g) Nitrificação usualmente obtida; 

h) Não há problemas com moscas (Psychoda); 

i) Baixos requisitos de área; 

j) Possibilidade de dispensar os decantadores primários. 

 

2.4.2- Desvantagens do Tratamento Biológico com Lodo Ativado 

 
Segundo Branco & Hess (1975) e Von Sperling (1997), as desvantagens 

apresentadas pelo processo de tratamento com lodos ativados são: 

a) Pode haver períodos de maus resultados; 

b) Elevado custo de implantação; 

c) Exige operadores especializados; 

d) Elevado índice de mecanização; 

e) Possíveis problemas ambientais com ruídos e aerossóis; 

f) Volume de lodo resultante mais elevado devido ao baixo teor de sólidos; 

g) Consumo elevado de energia. 

 

2.4.3- Tipos de Processos de Tratamento com Lodo Ativado 

 
Há um grande número de alternativas de operação de lodos ativados, das quais 

as mais importantes são descritas sucintamente abaixo (VON SPERLING, 1997). 

 

a) Processo Convencional: O sistema de lodos ativados convencional é constituído por 

reator e decantadores primário e secundário. Este sistema possui decantador primário 

para que a matéria orgânica em suspensão sedimentável seja retirada antes do tanque de 

aeração gerando assim uma economia no consumo de energia. O tempo de retenção 
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hidráulico representa o tempo médio de permanência das moléculas de água em uma 

unidade de tratamento, alimentado continuamente e é da ordem de 6 a 8 horas; tempos 

de detenção elevados podem apresentar anaerobiose e gerar maus odores e gases. A 

idade do lodo que representa o tempo médio em que o lodo permanece no sistema, e 

pode ser estimada grosseiramente dividindo-se a quantidade de lodo (seco) contida no 

tanque de aeração pela quantidade diária de lodo (seco) retirada do sistema como lodo 

em excesso e é em torno de 4 a 10 dias. A Figura 2 representa o fluxograma do 

tratamento por lodos ativados convencionais. 

Figura 2: Fluxograma do tratamento por lodos ativados convencionais. (Adaptada de: VON 

SPERLING, 1996). 

 

b) Processo de Aeração Prolongada: A diferença deste sistema para o sistema 

convencional é que a biomassa permanece mais tempo no reator (18 a 30 dias), porém 

continua recebendo a mesma carga de DBO. Com isso o reator terá que possuir maiores 

dimensões e consequentemente existirá menor concentração de matéria orgânica por 

unidade de volume e menor disponibilidade de alimento. Para sobreviver, as bactérias e 

outros micro-organismos passam a consumir a matéria orgânica. Assim, o lodo já sairá 

estabilizado do tanque de aeração, não havendo necessidade de um tratamento posterior. 

Este sistema também não possui decantador primário para evitar a necessidade de uma 

unidade de estabilização do lodo resultante deste. Como a estabilização do lodo ocorre 

de forma aeróbia no reator, há um maior consumo de energia elétrica. Porém, este é um 

sistema de maior eficiência de remoção de DBO dentre os que funcionam com lodos 

ativados. A Figura 3 representa o fluxograma do tratamento por lodos ativados com 

aeração prolongada. 
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Figura 3: Fluxograma do tratamento por lodos ativados com aeração prolongada. (Adaptada de 

VON SPERLING, 1996). 

 

c) Reator Sequencial em Batelada: Neste sistema há apenas uma unidade e todas as 

etapas de tratamento do esgoto ocorrem dentro do reator. Estas passam a serem 

sequências no reator e não mais unidades distintas. A biomassa permanece no tanque e 

não há necessidade de sistema de recirculação de lodo. Um sistema de lodos ativados de 

fluxo intermitente possui ciclos bem definidos de operação, sendo estes: enchimento, 

reação, sedimentação, esvaziamento e repouso. Em sistemas que recebem esgotos de 

forma contínua, como por exemplo, as estações que recebem esgotos domésticos, há a 

necessidade de ser ter mais de um tanque de aeração trabalhando em paralelo. Pois um 

tanque que está no ciclo de decantação não pode estar recebendo esgoto e para isso deve 

haver outro tanque que esteja no ciclo de enchimento. Este sistema pode funcionar tanto 

como lodo ativado convencional, como aeração prolongada. (VON SPERLING, 1997). 

Assim, no mesmo tanque ocorrem, em fases diferentes, as etapas de reação e 

sedimentação. O tempo de detenção hidráulica também é um fator importante nesta 

consideração e, na maioria das vezes, deve estar entre 6 e 10 horas (CAMPOS, 1999).A 

Figura 4 representa o fluxograma do tratamento por lodos ativados em batelada. 
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Figura 4: Fluxograma do tratamento por lodos ativados em batelada. (Adaptada de VON 

SPERLING, 1996). 

2.4.4- Cinética da Reação Aplicada ao Processo Biológico 

 
 O tratamento biológico de efluentes se vale da atividade de culturas mistas de 

micro-organismos para degradação de poluentes. Para que isso ocorra é necessário que 

sejam fornecidas as condições ótimas de crescimento das comunidades microbianas 

com o objetivo alcançar a máxima eficiência do processo. O dimensionamento de 

unidades de tratamento biológico baseia-se na cinética das reações biológicas ocorrendo 

crescimento celular, consumo de substrato e morte microbiana. 

 A taxa de crescimento microbiano é geralmente descrito pelo modelo de Monod 

(1942). Nesse modelo a taxa de crescimento celular é limitada pela concentração do 

substrato, como segue nas Equações 1 e 2: 

 

	����. �                                                            (1) 
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���

                                                        (2) 

 

Onde: rX é a taxa de crescimento celular (g/L.d SST), µ é a taxa de crescimento 

específica (d-1), X é a concentração da biomassa (g/L SST), µmax é a taxa máxima de 

crescimento específica (d-1), S é a concentração de substrato (g/L), KS é a constante de 

saturação (g/L). 

A taxa de consumo de substrato é dada pela Equação 3: 
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 Considera-se que a reação se processa em reator batelada. Nesse caso as 

variações de S e X em relação ao tempo podem ser determinadas usando um balanço de 

material para a biomassa e pelo balanço de massa do substrato, como descrito nas 

Equações 4 e 5, respectivamente. 
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Onde: YX/S é o coeficiente de rendimento celular. 

 As condições iniciais para as Equações 4 e 5 são: t = 0, X = X0  e  S = S0. Uma 

simples solução pode ser obtida para valores altos de X0 e baixos de S0, resultando um 

valor constante X ≈ X0, somente a Equação 4 deve ser resolvida, utilizando separação 

de variáveis. 
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O resultado do experimento pode ser testado como uma função S = f(t) e o 

coeficiente Ks e rs,max podem ser determinados pela transformação da Equação 7 em : 
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 Na sequência para confirmar esse resultado do experimento em batelada com o 

modelo utilizado para descrever a Equação 4, pode-se plotar: 

ln 0)/0
0) − 0

				�				 *
0) − 0

 

E os pontos devem formar uma linha reta com a inclinação positiva rs,max/Ks e a negativa 

interceptada -1/Ks. 

Para o substrato e a limitação de oxigênio, a Equação 2 reduz-se a Equação 10. 

� = �	
�. �

���

. @´

´�@´                                     (10) 

 

A região onde a limitação de oxigênio é significativa pode ser estimada usando 

K´= 0,2 mg/L de O2 à T = 20ºC (PUTNAERGLIS, 1987).Para S>>Ks o ponto limitante 

pode ser dado com µ = 0,9 µmax (90% da taxa de crescimento máxima). 

 

�
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´�@´                                        (11) 

na qual: c´= 9 * 0,2 = 1,8 mg/L de O2. 

 

 Para c´≥ 1,8 mg/L não se pode esperar uma limitação de oxigênio (T = 20ºC, 

esgoto doméstico sem influência de transferência de massa na superfície ou no interior 

dos flocos formados por bactérias). 

Para Ks = 50 a 120 ≈ 85 mg/L DBO5 à T = 20ºC (SUNDTRORN et al., 1973), a 

região de limitação do substrato pode ser estimada pela Equação 12. 

�
����

= 0,9 = �

�
                                        (12) 

em que: S = 9 * 85 = 765 mg/L de DBO5. 

 

 Se ambas as concentrações S e c´ diminuem seus valores durante um processo 

em batelada, a evolução cinética é complicada. Portanto, a cinética pode ser estudada 

considerando somente limitações inferiores do substrato e do oxigênio. 

 Para estudar a limitação do oxigênio durante um processo em batelada sem 

aeração, a concentração do substrato (DBO5, DQO e carbono orgânico dissolvido – 

COD), diminui somente poucas mg/L se c´ diminuir de 8 mg/L para 0 mg/L. Este tipo 

de experimento em batelada pode ser realizado mesmo para valores baixos de S. 

 Se for evitada a limitação do substrato, tem-se a Equação 13. 
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μ = �	
�. @´

´�@´                                         (13) 

a qual pode ser testada. 

Para X um valor constante, o balanço para o oxigênio é: 

 

�@´
�� = −

����
��/�'

. @´

´�@´ . �                              (14) 

E sua solução correspondente para a equação 9 é obtida pela linearização de 

parâmetros como pode ser linearizada como foi mostrada antes. 

 

2.4.5- Balanço de Massa para o Sistema de Lodo Ativado 
 
 

O balanço material e hidráulico pode ser realizado num sistema de tratamento de 

esgoto por lodo ativado através de equações algébricas de balanço, como também balanços 

cinéticos no reator biológico (tanque de aeração). Para isso, considera-se o tanque de aeração como 

um reator de mistura perfeita de fluxo contínuo e ocorrendo uma dispersão máxima das 

substâncias que entram no nele. Desta forma, o conteúdo do reator é homogêneo e as 

concentrações são iguais em qualquer ponto do reator. No estado estacionário temos a 

concentração afluente constante implicando numa concentração efluente constante, ou seja, não varia ao 

longo do tempo. A Figura 5 é uma representação esquemática de um balanço de massa dos sólidos para 

o sistema de lodos ativados.  

 
Figura 5: Representação de um balanço de massa no sistema de Lodos Ativados. 
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Considerando que o tanque de aeração é um reator de fluxo contínuo de mistura 

perfeita, está-se admitindo que a concentração de substrato (S) e de biomassa (X) é 

homogênea em todo o volume do reator. 

Uma das características de um reator de mistura perfeita ideal é que o efluente 

deixa o reator com concentração igual a qualquer região do mesmo. Significa dizer que 

os valores de S e X são os mesmos no reator, assim como no efluente. 

No nosso caso específico, X é a concentração de sólidos produzida no reator 

pela degradação de um substrato S. Ao contrário, os sólidos presentes no afluente são 

aqueles presentes no esgoto, e a presença de sólidos biológicos é negligenciada no 

balanço de massa. Por simplicidade considera-se X0 = 0 mg/L. 

Para o sistema considerado podem ser feitos dois balanços de massa, um em 

função do substrato e outro para a biomassa. Esses balanços de massa são essenciais 

para o projeto e o controle operacional de uma planta de lodos ativados. Cada um dos 

balanços será detalhado na sequência. 

O balanço de massa leva em conta o transporte (na entrada e saída) e a reação 

dos sólidos (produção e consumo). As seguintes equações são para um sistema de único 

reator de mistura completa e com recirculação e decantação final de sólidos. 

Acúmulo = Entrada – Saída + Produção 

O balanço de substratos é dado pela Equação 15. 

   C)0) = D ⋅ �������(
���)
+ (C) − CF)0 + CF0  (15) 

na qual: 

C) = vazão da alimentação na entrada do reator biológico (2G/#) 
0) = concentração de substrato solúvel na alimentação (2H/I) 
D = volume do reator (I) 
�	
� = taxa máxima de crescimento específica (#<=) 
0 = concentração de substrato solúvel na saída (2H/I) 
� = concentração de biomassa na saída 

5 = coeficiente de rendimento celular JHKLM H-NK-�O P 
,� = constante de saturação (2H/I) 
CF = vazão da purga de lodo em excesso (2G/#) 
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Considerando-se que os termos (−CF0) e (+CF0) anulam-se a equação fica reduzida a 

Equação 16. 

    C)0) = Q⋅������
�(
���)

+ C)0    (16) 

Rearranjando a equação 16. 

    
R'
Q ⋅

�
� (0) − 0) =

�����
(
���)

    (17) 

Fazendo o mesmo para a biomassa, obtém-se a Equação 18. 

  C)�) + D �������
���
− ,��" = (C) − CF)�S + CF�N (18) 

em que: 

�S = concentração de biomassa no efluente tratado (2H/I); 
�) = concentração de biomassa na alimentação (2H/I); 
�N = concentração de biomassa na purga do lodo em excesso (2H/I); 
� = concentração de biomassa no reator (2H/I); 
Kd= taxa de decaimento celular (dia-1). 

Considerando que a biomassa na entrada do reator (�)) e a concentração de 
biomassa na saída do decantador são próximas a zero, podemos negligenciá-los, e a 

Equação 18 reduz-se à Equação 19. 

   D �������
���
− ,��" = CF�N   (19) 

Isolando-se os termos em função do substrato, tem-se a Equação 20. 

    
�����

���

= RT�U
Q� + ,�    (20) 

Igualando-se as equações dos balanços para o substrato e a biomassa tem-se a Equação 

21. 

    
RT�U
Q� = R'�

Q� (0) − 0) − ,�   (21) 

Define-se então o tempo de retenção de sólidos (θX) no sistema ou idade do lodo 

através da Equação 22. 

    V� = Q�
RT�U

     (22) 

O tempo de retenção de sólidos ou celular compreendido entre 3 e 15 dias 

permite, em geral, obter uma elevada qualidade de efluente final e lama com excelente 

qualidade de sedimentação. 
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Substituindo o termo V� na equação do balanço para o substrato, tem-se a 

Equação 23: 

     
=
W�
= R'

Q
�
� (0) − 0) − ,�   (23) 

na qualD C)O  é igual ao tempo de retenção hidráulico V. Assim,obtém-se a Equação 24. 

     
=
W�
= �(�'<�)

W� − ,�    (24) 

Isolando a biomassa, define-se a concentração de sólidos no sistema pela Equação 25. 

     � = V� ⋅ �(�'<�)
W(=�
XW�)

    (25) 

onde o termo 
�

(=�
XW�)
 corresponde ao rendimento biomassa/substrato observado para 

um dado sistema de tratamento de efluentes. 

Finalmente, pode-se ainda definir um importante termo de projeto, denominado 

razão substrato/biomassa (razão Y/Z), através da Equação 26. 

    
[
\ =

R�'
�Q =

�'
W�    (26) 

e apresenta valores típicos que variam de 0,005 a 1 dia-1. 

 

2.5- Modelos Matemáticos Aplicados ao Sistema de Lodo Ativado 

 
O estudo dos fenômenos físicos, químicos e biológicos nos sistemas de 

tratamento por lodo ativado começou há cerca de trinta anos. Pode-se modelar o 

funcionamento dinâmico (integrando-se as variações em função do tempo) de uma ETE 

a partir de equações descrevendo os fenômenos biológicos (crescimento da população 

microbiana, morte, etc.), físicos (aeração, hidráulica, decantação, etc.) e químicos 

(precipitação, oxi-redução, etc.) que se processam em suas unidades. A modelagem 

matemática consiste na representação de uma ETE, graças à solução por computador de 

equações matemáticas que descrevem seu funcionamento. Essa representação, uma vez 

concluída e validada, pode ser utilizada por simulações como no sistema real, com a 

vantagem de possibilitar reprodução de experiências com um ganho de tempo e de 

meios em relação à experimentação real (HENZE, 2000). 

 Em 1983, um grupo de trabalho de especialistas em modelagem de sistemas de 

tratamento de lodos ativados da International Associationon Water Quality (IAWQ), 

atualmente International Water Association (IWA), começou a desenvolver um modelo 
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baseado nos fundamentos então conhecidos. Quatro anos depois, o primeiro modelo, 

Activated Sludge Model Nº 1, ou simplesmente ASM1, foi apresentado à comunidade 

científica em um relatório técnico, descreve os processos biológicos de remoção de 

carbono, nitrificação e desnitrificação (HENZE et al., 1987). Apesar do modelo ter sido 

estendido, incluindo a remoção de fósforo (HENZE et al., 1995), a atividade 

desnitrificante dos organismos acumuladores de fósforo (HENZE et al., 1999), o 

consumo de oxigênio e a produção de lodo (GUJER et al., 1999), o modelo ASM1 

continua  sendo o mais conhecido e utilizado pela comunidade científica e industrial 

(BENCHIHEUB, 1997, FANG FANG et al., 2010). 

 Nos anos 90, o modelo ASM1 se difundiu e foi reconhecido em âmbito 

internacional. Vários softwares de simulação comerciais o implantaram e hoje 

encontram-se programas comerciais, dentre os quais destacam-se: AQUASIM, ASSIM, 

EFOR, GPS-X, SIMBA, STOAT, WEST e BioWin. Existem diversos trabalhos de 

pesquisa que utilizam esse modelo (ASM1) para controlar e otimizar o funcionamento 

de uma ETE para efluentes domésticos e industriais. (DA SILVA, 2008). 

David (2009) e de Clercq (2005 e 2006) utilizaram um modelo base para 

construir uma planta completa de simulação para em seguida ser implementado no 

MATLAB. Foi realizado um simples balanço de massa a partir de um modelo de EDP 

(Equação Diferencial Parcial), para descrever a base contínua e os parâmetros dos 

modelos desconhecidos, com o objetivo de minimizar o desvio entre o modelo previsto 

e o modelo experimental. 

Spérandio & Espinosa (2008) utilizaram os modelos ASM1 e ASM3 para 

mostrar que os modelos ASM poderiam fornecer resultados satisfatórios para processos 

biológicos aeróbios em biorreatores de membranas submersos, com grandes intervalos 

de tempo de retenção do lodo. 

 

2.5.1- Modelo para Lodo Ativado N°1 (Activated Sludge Model N1 – ASM1) 

 
 As equações do modelo são apresentadas em um formato matricial comportando 

uma linha por processo e uma coluna por variável, aplica-se a sistemas de tratamento 

por lodos ativados que efetuam oxidação carbonácea, nitrificação e desnitrificação. O 

modelo apresenta 13 componentes de caracterização das águas residuais, 8 processos 

biológicos e os diversos parâmetros cinéticos e estequiométricos que são 19 ao total. 

Esse modelo é baseado na simulação do crescimento da biomassa como motor principal 
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do processo de oxidação da matéria orgânica. O Anexo 1 apresenta a matriz de Petersen 

para o modelo ASM1(HENZE, 2002). 

 As variáveis do modelo ASM1 são expressas em mgDQO/L para os compostos 

do carbono e em mgN/L para os compostos nitrogenados. Elas representam somente os 

poluentes orgânicos e a biomassa; os compostos inorgânicos não são levados em conta 

no modelo. Os balanços de massa são estabelecidos em termo de transferência de 

elétrons nas reações de oxirredução do metabolismo bacteriano.  

As variáveis apresentadas nas Figuras 6 e 7são denominadas variáveis de entrada 

se elas descrevem o afluente (para fornecer como dado de entrada na modelagem), 

variáveis de estado que descrevem a composição do tanque de aeração (sistema de 

tratamento) e são calculadas a partir de equações e das variáveis de entrada; variáveis de 

saída se fazem a descrição da qualidade do efluente e o lodo extraído, que são 

calculados a partir das variáveis de estado. 

 A matéria orgânica é classificada no ASM1 em biodegradável, inerte e biomassa 

ativa (Figura 6). 

 

Figura 6. Decomposição da DQO em variáveis do modelo ASM1. (Adaptado de DA SILVA, 

2008). 

 Os compostos solúveis são denotados por S e os compostos particulados são 

representados por X. Os poluentes biodegradáveis são substratos de crescimento para as 

bactérias. Eles são separados em duas categorias segundo sua cinética de degradação: a 

fração dos compostos rapidamente biodegradáveis (SS) e a fração dos compostos 

lentamente biodegradáveis (XS). Os substratos rapidamente assimiláveis comportam 

moléculas solúveis simples que atravessam a membrana celular e são imediatamente 

metabolizadas para a produção de energia e a síntese bacteriana. Os substratos 

lentamente biodegradáveis são considerados como moléculas orgânicas mais complexas 

sob forma particulada e/ou coloidal que devem sofrer primeiro uma etapa de hidrólise 
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enzimática para permitir a sua absorção e utilização. Observe-se que a fração 

lentamente biodegradável pode ser solúvel ou coloidal, mas no modelo ela é 

considerada sob forma particulada. Os poluentes inertes são divididos em compostos 

solúveis (SI), compostos particulados (XI) e compostos produzidos na decomposição da 

biomassa (XP). Essas frações não são afetadas pela atividade biológica no sistema. Elas 

fazem parte da composição do efluente ou são produzidas a partir da morte bacteriana. 

Os compostos inertes solúveis se comportam como traçadores na ETE, saindo do 

sistema junto com o efluente tratado pela parte superior do decantador secundário. Já os 

compostos particulados são retidos nos flocos bacterianos acumulando-se como sólidos 

em suspensão inerte. A fração inerte particulada é eliminada do sistema pela retirada 

dos lodos em excesso e uma parte pode mesmo subsistir no efluente tratado. A biomassa 

ativa é dividida em dois tipos de microrganismos: a biomassa heterotrófica (XB,H) e a 

biomassa autotrófica (XB,A). 

Finalmente, a DQOTé representado pela Equação 27: 

HBABPSISIT XXXXXSSDQO ,, ++++++=                             (27) 

onde DQOT é a demanda química de oxigênio total. 

 Segundo as variáveis do modelo ASM1, os poluentes nitrogenados nas águas 

usadas são divididos em várias frações (Figura 7). 

 

 

Figura 7. Decomposição do nitrogênio total em variáveis do modelo ASM1. (Adaptado de DA 

SILVA, 2008). 
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 No modelo considera-se que o nitrogênio total é aquele obtido pelo método de 

Kjeldahl mais a adição dos nitritos e nitratos. O nitrogênio de Kjeldahl engloba o 

nitrogênio orgânico e o nitrogênio amoniacal (SNH). Da mesma forma que para a fração 

carbônica, o nitrogênio orgânico é dividido em uma fração biodegradável e em uma 

fração inerte, que por sua vez podem ser solúveis ou particuladas. A fração do 

nitrogênio orgânico biodegradável particulado (XND) e a fração do nitrogênio orgânico 

biodegradável solúvel (SND) são explicitamente inclusos no modelo. A biomassa ativa 

do nitrogênio é incluída no modelo somente no sentido de que o decaimento da 

biomassa conduzirá à produção do nitrogênio orgânico biodegradável particulado. O 

nitrogênio orgânico associado com o produto particulado orgânico inerte (XNP) e a 

fração particulada orgânica inerte (XNI) podem ser calculados mesmo sem serem 

descritos na matriz do modelo. Finalmente, a nitrificação do nitrogênio amoniacal em 

nitratos e nitritos (SNO) é vista somente como uma etapa do processo. 

 As últimas duas variáveis descritas no modelo ASM1 são a concentração do 

oxigênio dissolvido (SO), expressa como uma concentração negativa em DQO, e a 

alcalinidade (SALK). A alcalinidade não é essencial ao modelo, mas a sua inclusão é 

desejável, pois pode fornecer informações a respeito de mudanças de pH, auxiliando na 

prevenção de problemas. Considerando-se o fato de que todas as reações que envolvem 

adição ou remoção de espécies com capacidade de aceptor de prótons e/ou qualquer 

adição ou remoção de prótons causa mudanças na alcalinidade (LEVY, 2007). 

 No modelo ASM1 são considerados fundamentalmente quatro conceitos que 

descrevem os oito processos nele estabelecidos: o crescimento da biomassa, a 

decomposição ou lise da biomassa, a "amonificação" do nitrogênio orgânico e as 

hidrólises dos produtos particulados. Esses processos são derivados da dinâmica de duas 

populações bacterianas, as heterotróficas e as autotróficas. A Figura 8 apresenta um 

esquema que descreve os conceitos em questão. 
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Figura 8. Esquema conceitual do modelo ASM1 (CHACHUAT et al., 2001b). 

 

 O crescimento celular é descrito segundo o modelo cinético de Monod. As 

velocidades de crescimento são de ordem 1 com relação à concentração em bactérias e 

são moduladas por fatores limitantes, que são o substrato e os aceptores de elétrons.  

 

2.5.1.1- Aplicações e ou modificações no ASM1 
 

A diferença significante entre o modelo proposto por Pai et al. (2009) é que ele 

utilizou um modelo com dois estágios de nitrificação, vários de desnitrificação e 

remoção de fósforo que foram calculados simultaneamente. O modelo desenvolvido 

apresentou 17 componentes e 25 processos foram considerados em TWEA (Taiwan 

Extension Activated Sludge Model), sendo este implementado por meios de programas 

computacionais através da linguagem FORTRAN. 

Nelson & Sidhu (2009), Fikar et al. (2005) e Yoon & Lee (2005) desprezaram 

quatro equações do modelo referentes ao material orgânico solúvel inerte, material 

orgânico particulado inerte, produto particulado não biodegradável resultante da 

decomposição da biomassa e alcalinidade, utilizando apenas nove equações restantes.  

O modelo ASM1 foi modificado para incluir a remoção de lodo para o controle 

do tempo de retenção sólida e foram obtidos dados com as operações com biorreator de 
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membranas em escala laboratorial sob condições controladas para, em seguida, utilizar 

o software de simulação AQUASIM 2.0 (BAEK et al., 2009). 

O software STOAT foi utilizado para simulação dinâmica de uma estação de 

tratamento com lodo ativado com um elevado teor de nutrientes. Esta simulação foi 

efetuada em duas partes, a primeira com a ajuda do STOAT utilizando os dados 

coletados na estação e para segunda foram feitas algumas modificações nos esquemas 

da estação para melhorar a qualidade do efluente (SARKAR et al., 2010).  

 

2.5.1.2- Descrições dos Processos para o ASM1 
 
 Os processos bioquímicos que são levados em conta no modelo ASM1 são 

baseados no crescimento e morte das biomassas heterotrófica e autotrófica, na hidrólise 

dos substratos complexos e na amonificação do nitrogênio orgânico solúvel. Segue uma 

breve descrição de cada um deles, cujo estado da arte pode ser verificado em Henze et 

al. (2002). 

 

Processo 1 (j=1): Crescimento aeróbio da biomassa heterotrófica (XB,H): A fração 

do substrato rapidamente biodegradável (SS) é utilizada para garantir o crescimento dos 

micro-organismos heterotróficos (maioria no sistema). O íon amônio é integrado nos 

novos tecidos da síntese bacteriana e em quantidade suficiente para provocar uma 

limitação no crescimento celular no caso de falta. As concentrações do substrato SS e do 

oxigênio dissolvido SO são os fatores que limitam naturalmente a velocidade do 

crescimento. Este processo contribui principalmente, de maneira geral, para a produção 

das novas células bacterianas e a degradação do substrato, representado pela Equação 

28. 
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Onde: Hµ é a taxa de crescimento dos heterotróficos, SS é o substrato biodegradável 

(mg/L), sK é a constante de semi-saturação dos heterotróficos para o substrato SS,  S0é o 

oxigênio (mg/L), HK ,0  é a constante de semi-saturação dos heterotróficos para o 

oxigênio e XB,H é a biomassa heterotrófica ativa (mg/L). 
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Processo 2 (j=2): Crescimento anóxico da biomassa heterotrófica (XB,H): Certos 

micro-organismos heterotróficos são capazes de utilizar o nitrato como aceptores de 

elétrons com SS como substrato na ausência do oxigênio. O processo efetua a produção 

da biomassa heterotrófica e do nitrogênio gasoso por redução do nitrato 

(desnitrificação). O retardo da velocidade de crescimento das bactérias heterotróficas 

(que não são todas desnitrificantes) é levado em conta no modelo pela redução da 

velocidade de crescimento de um fator ηg (<1). O nitrogênio amoniacal é utilizado na 

síntese celular em fase anóxica, representado pela Equação 29. 
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Onde: SN0 é o nitrogênio na forma de nitrato e nitrito (mg/L), NOK  é a constante de 

semi-saturação dos heterotróficos para os nitratos e gη  é o fator de correção para 

crescimento dos heterotrófos em anoxia. 

 

Processo 3 (j=3): Crescimento aeróbio da biomassa autotrófica (XB,A): A oxidação 

da amônia em nitrato (nitrificação) resulta do metabolismo de micro-organismos 

autotróficos (em pouca quantidade devido à baixa taxa de conversão) e do consumo do 

oxigênio dissolvido. Como para o crescimento dos heterotróficos, a amônia também é 

utilizada o metabolismo bacteriano para fornecer o nitrogênio necessário a ser 

incorporado nas novas células. O processo apresenta um efeitonítido na alcalinidade 

(que provem da conversão da amônia em biomassa e para a oxidação da amônia em 

nitrato) e a demanda total de oxigênio, representado pela Equação 30. 
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Onde: Aµ  é a taxa de crescimento dos autotrófos, SNHé o nitrogênio na forma de NH4
+ e 

NH3 (mg/L), NHK é a constante de semi-saturação dos autotrófos para nitrogênio 

amoniacal, AK ,0  é a constante de semi-saturação dos autotrófos para oxigênio e XB,A é a 

biomassa autotrófica ativa (mg/L); 
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Processos 4 e 5 (j=4 e j=5): Decaimento das biomassas heterotrófica e autotrófica: 

O processo é modelado de acordo com as hipóteses do conceito de morte-regeneração. 

A morte dos organismos heterotróficos e autotróficos produz-se continuamente, 

independentemente das condições de aeração do meio. As células mortas são 

transformadas em DQO particulada inerte, XI, e substrato lentamente biodegradável, XS. 

O nitrogênio orgânico presente na massa celular é restituído ao meio, após a morte dos 

micro-organismos e é acrescentado à quantidade já presente de nitrogênio orgânico 

particular, XND. No processo, não há consumo da DQO e os aceptores de elétrons não 

são utilizados, representados pelas Equações 31 e 32. 

HBH Xb ,4 .=ρ                                                        (31) 

ABA Xb ,5 .=ρ                                                          (32) 

Onde:bH é a taxa de decaimento dos heterotróficos e bA é a taxa de decaimento dos 

autótrofos. 

 

Processo 6 (j=6): Amonificação do nitrogênio orgânico solúvel: A oxidação do 

nitrogênio orgânico solúvel, SND, a nitrogênio amoniacal é representada por uma 

cinética de ordem 1 em relação à biomassa heterotrófica, XB,H, e não depende das 

condições de aeração do meio, representado pela Equação 33. 

HBNDa XSK ,6 ..=ρ                                                   (33) 

Onde: aK  é a constante de velocidade de hidrólise de Snd (=amonificação) pelos 

heterótrofos e SND é o nitrogênio orgânico solúvel biodegradável (mg/L). 

 

Processo 7 (j=7): Hidrólise da matéria orgânica: O substrato lentamente 

biodegradável, XS, presente no lodo ativado é degradado produzindo o substrato 

rapidamente biodegradável SS disponível aos micro-organismos para o crescimento. A 

modelagem do processo de hidrólise é baseada em cinéticas de superfície; este processo 

é realizado tanto em condições de aerobiose como em anoxia. Um coeficiente ηK é 

introduzido para dar conta da baixa da taxa de hidrólise sob condições de anoxia. O 

modelo cinético é também de ordem 1 em relação XB, H para as baixas quantidades de 

substrato e satura quando esta quantidade torna-se maior em relação com a concentração 

em biomassa presente no reator (ordem 0), representada pela Equação 34. 
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Onde: hk é a constante de velocidade de hidrólise em anoxia, XS é o substrato 

lentamente biodegradável (mg/L), XK  é a constante de semi-saturação dos 

heterotróficos para hidrólise e de XS e Kη é um fator de correção para a taxa de hidrólise 

em anoxia. 

 

Processo 8 (j=8): Hidrólise do nitrogênio orgânico: A taxa de solubilidade do 

nitrogênio orgânico particular é proporcional à taxa de solubilidade da matéria orgânica 

particulada, representada pela Equação 35. 
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Onde: XND são as partículas de nitrogênio orgânico biodegradável (mg/L). 

 

2.6 - Análise de Caracterização dos Efluentes 

 

O objetivo na análise da composição de um efluente é quantificar a poluição 

potencial de maneira global. São utilizados parâmetros indiretos que traduzam o caráter 

ou o potencial poluidor do despejo em questão e podem ser divididos em três classes: 

parâmetros físicos, químicos e microbiológicos.  

Assim, a maioria dos métodos empregados provoca a reação de oxidação da 

matéria orgânica e o consumo de oxigênio pode ser medido, tais como nas análises de 

Demanda Biológica de Oxigênio (DBO5) e Demanda Química de Oxigênio (DQO) para 

quantificação da matéria orgânica. O nitrogênio nos efluentes pode estar presente na 

forma orgânica e inorgânica. Os principais parâmetros usados para mensurar a poluição 

nitrogenada são o nitrogênio total de Kjeldahl (NTK), o nitrogênio amoniacal (N-NH4), 

o nitrato e o nitrito (SAWYER et al., 2003). 

Atualmente em química analítica se pesquisam novas metodologias “limpas” e 

alternativas capazes de minimizar a geração de resíduos de reagentes tóxicos e 

perigosos para o meio ambiente (química verde). Nessa linha, as análises 

espectrofotométricas podem ser utilizadas como uma ferramenta complementar às 
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análises clássicas. Nos últimos anos, foi verificado um grande interesse na aplicação 

destes métodos para analisar rapidamente a presença de certos compostos em águas, 

sejam elas esgotos, de superfície ou subterrâneas (PONS et al., 2004a). 

 

2.6.1- Parâmetros Físicos 

 
O conteúdo dos sólidos presentes em uma água é definido como toda a matéria 

que permanece como resíduo após a evaporação à temperatura de 100+5ºC (METCALF 

& EDDY, 1979). Os sólidos totais são classificados, de acordo com sua dimensão, em 

sólidos suspensos e sólidos dissolvidos. Em relação às características químicas podem 

ser classificados como sólidos fixos e sólidos voláteis, os quais correspondem à fração 

de compostos inorgânicos e fração de compostos orgânicos respectivamente. Ainda se 

classificam pela decantabilidade, isto é, aqueles que são sedimentáveis e os não 

sedimentáveis (VON SPERLING, 1996). 

A cor é provocada por substâncias coloridas de origem orgânica e inorgânica. O 

esgoto fresco apresenta geralmente coloração cinza, entretanto em meio com 

degradação anaeróbia a coloração da água muda para negra (formação de sulfetos). Os 

odores são provenientes dos gases produzidos por decomposição da matéria orgânica. O 

odor mais característico do esgoto séptico é aquele do ácido sulfídrico, o qual é 

produzido pelos micro-organismos anaeróbios que reduzem sulfatos a sulfetos 

(METCALF & EDDY, 1979).  

 

2.6.2- Parâmetros Químicos 

 

A DQO estima a quantidade de poluentes presentes, pelo consumo de oxigênio, 

a partir da oxidação de todos os compostos constituintes da amostra por reação química 

em meio ácido com um oxidante forte. A DQO em um efluente é maior do que a DBO, 

já que a primeira corresponde a uma reação química de oxidação compreendendo todas 

as substâncias presentes, independente da biodegradabilidade do composto. A DQO é 

um parâmetro determinado com elevada frequência em estações de tratamento de 

efluentes. Para muitos tipos de esgotos, é possível correlacionar DQO com a DBO5. Isto 

pode ser muito útil porque a DQO pode ser determinada facilmente em menos de 3 

horas, comparado com os cinco dias da DBO5. Já na DBO5, a reação bioquímica 
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depende exclusivamente das características químicas das substâncias presentes, isto é, 

se são biodegradáveis ou não (SAWYER et al., 2003). 

A DBO5 é o parâmetro mais usual para quantificar a concentração da matéria 

orgânica biodegradável presente em efluentes sanitários ou industriais. A DBO5 é 

definida como a medida do oxigênio dissolvido utilizado pelos micro-organismos na 

oxidação bioquímica da matéria orgânica. É uma indicação indireta do carbono orgânico 

biodegradável. A estabilização de 40 a 71% do conteúdo orgânico demora cerca de 20 

dias, o que se torna inviável para efeito de controle em uma ETE. Sendo assim, 

convencionou-se que a análise fosse levada até o quinto dia de incubação e a 

temperatura de 20ºC, uma vez que neste período, 30% da matéria orgânica 

biodegradável já foi consumida e o prazo de 15 dias a mais pode só contribuir com 10% 

a mais (THEROUX et al., 1943). 

O carbono orgânico total (COT) é medido diretamente, ao contrário da 

determinação indireta que acontece na DQO e na DBO através da determinação do 

oxigênio consumido. A análise de COT mede todo o carbono liberado na forma de CO2 

e deve-se ter o cuidado de remover as fontes inorgânicas de carbono, tais como 

carbonatos e bicarbonatos, ou corrigir os resultados (SAWYER et al., 2003). 

A concentração hidrogeniônica (pH) é muito importante para o controle do 

processo nas estações de tratamento de efluentes, já que a faixa de concentração 

adequada para a existência de vida é muito estreita e crítica. 

Para finalizar, o oxigênio dissolvido (OD) é necessário para a respiração de 

micro-organismos aeróbios, bem como outras formas de vida. O teor de OD dissolvido 

na água pode ser regulado pelos seguintes fatores: a solubilidade do gás, temperatura, 

pressão parcial do gás, salinidade, sólidos em suspensão, entre outros. 

O nitrogênio orgânico total é obtido a partir da diferença entre a determinação do 

nitrogênio de Kjeldahl e o amoniacal. As formas inorgânicas de nitrato e nitrito são 

determinadas separadamente e suas concentrações fecham o balanço de massa do 

nitrogênio nos esgotos. 

Huang (2010) analisou os seguintes parâmetros: DQO total, DQO solúvel, 

carbono orgânico total (COT), carbono orgânico dissolvido (COD), nitrogênio total 

(NT). Ele determinou que as proteínas foram hidrolisadas em 17 tipos de aminoácidos, 

os açucares foram liberados em 8 tipos de açucares neutros por hidrólise e também as 

frações do modelo ASM1 foram obtidas permitindo a modelagem do processo. 
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2.6.3- Técnicas Espectrofotométricas para Caracterização Rápida de Efluentes 

 

Os métodos óticos para caracterização dos efluentes fornecem resultados 

satisfatórios na maior parte das situações. Todavia, a generalização não é possível, posto 

que as correlações que podem ser estabelecidas com parâmetros clássicos de poluição 

(DQO, DBO, etc.) dependem dos locais de coleta. Esse problema impede uma 

substituição completa dos métodos clássicos. Consequentemente é necessário a cada 

utilização estabelecer uma calibração e efetuar uma validação do modelo de correlação. 

 

2.6.3.1- Espectrofotometria Molecular no Ultra-violeta Visível – UV-vis 
 

 A espectrofotometria de absorção molecular no ultravioleta visível (UV-Vis) 

vem sendo usada há alguns anos como método para determinação de parâmetros na 

água potável e em esgoto, a saber, os nitratos, o cromo (IV), fenol e os parâmetros 

globais da matéria orgânica como: DQO, DBO5, COT e substâncias húmicas 

(ESCALAS et al., 2003 ; THOMAS et al., 1997). Esta técnica analítica é aplicada cada 

vez mais na análise da caracterização da água natural e de esgotos domésticos e 

industriais (PONS et al., 2004; VAILLANT et al., 2002). Os nitratos e nitritos são bem 

detectados na faixa de comprimento de onda de 210 à 220 nm (RENNIE & SUMNER, 

1979). A varredura espectral na faixa de 200 à 300 nm tem um interesse particular nas 

aplicações em efluentes, devido às correlações encontradas entre a absorbância à 254 

nm e a DQO (MRKVA, 1983) ou o COT (DOBBS et al., 1972).  

 Os primeiros trabalhos a utilizarem a espectrofotometria de absorção molecular 

no UV-Vis trataram da estimação da absorbância a um único comprimento de onda 

(DOBBS et al., 1972 ; MRKVA, 1983). As técnicas que usam atualmente o ultravioleta 

visível são aplicadas para alguns comprimentos de onda ou para o espectro completo. 

As amostras devem ser previamente filtradas para evitar as interferências devido à 

difusão da luz pelas partículas em suspensão.  

 Mrkva (1983) mostrou que a medida de absorbância dos espectros na 

espectrofotometria do UV-vis é um método bastante rápido e suficientemente justo para 

fornecer uma indicação simples da poluição orgânica existente nos esgotos, nos rios e 

estuários. Ele estabeleceu as correlações entre a absorbância do espectro medido a 254 

nm (corrigida para considerar a turbidez) e a DQO (medida pelo método do dicromato 

de potássio e o do permanganato de potássio) nas amostras das águas do rio Odra. As 
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correlações observadas (superiores à 0,8) entre a DQO e a absorbância a 254 nm 

(A254nm) mostraram as possibilidades dessa técnica analítica como indicadora da 

poluição orgânica nas águas superficiais. Após esse trabalho, a espectrofotometria de 

absorção molecular no UV-vis se tornou gradualmente um método alternativo e rápido 

de estimação do grau de poluição em água.  

 A espectrofotometria UV-vis foi também aplicada na determinação do nitrato, 

do nitrogênio total e do fósforo total em efluentes em vários trabalhos (FERRÉE & 

SHANNON, 2001; KARLSSON et al., 1995 ; ROIG et al., 1999a  e 1999b ; THOMAS 

et al., 1997). Ainda, a espectroscopia Raman em ressonância ultravioleta (UV) foi 

também empregada para a detecção do nitrato e nitrito nas águas usadas para o controle 

dos sistemas de tratamento biológico de nutrientes (IANOUL et al., 2002).  

 A espectrofotometria vem sendo usada para monitorar em tempo real as 

variações da composição nas águas usadas, assim como em cursos d'água 

(LYNGGAARD-JENSEN, 1999; PRESSL, 2004). Os espectrofotômetros submersíveis 

são utilizados no monitoramento “on-line” ou em tempo real, “in-situ” nas estações de 

tratamento de efluentes e nos rios para assinalar problemas ligados à variação da 

qualidade dos efluentes tratados (LANGERGRABER et al., 2004a). A 

espectrofotometria UV-Vis é um método promissor para quantificar as rápidas 

alterações na qualidade do esgoto na entrada de uma ETE. As medidas realizadas com 

espectrofotômetros do UV-Vis em tempo real podem ser uma ferramenta interessante 

numa gestão de monitoramento integrado da qualidade do efluente em uma instalação 

de tratamento (LANGERGRABER et al., 2006).  

 

2.6.3.2- Fluorescência 
 

 Os efluentes domésticos contêm muitos tipos de cromofóros, tais como as 

substâncias húmicas e a lignina, esteróides, fenóis, ácidos não-voláteis, óleos, proteínas, 

enzimas, co-enzimas, pigmentos, vitaminas, surfactantes, metabólitos primários ou 

secundários (AHMAD & REYNOLDS, 1995 ; WU et al., 2005). Essas substâncias 

apresentam uma emissão de fluorescência característica, mas nos efluentes elas se 

encontram misturadas e consequentemente o espectro resultante é relativamente 

complexo. A interpretação de um espectro normal de fluorescência pode ser complicado 

uma vez que vários parâmetros químicos e físicos (pH, concentração de íons metálicos, 

temperatura, sólidos em suspensão, etc.) podem afetar a fluorescência medida da 
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amostra (AHMAD & REYNOLDS, 1995). A análise do espectro de fluorescência pode 

indicar a presença de certos compostos orgânicos, como o triptófano, os ácidos 

húmicos, os ácidos fúlvicos e a creatinina, à partir de picos medidos em comprimentos 

de onda característicos. Assim, o espectro de fluorescência de uma amostra de água 

pode fornecer informação relativa às substâncias cromofóras presentes.  

 A espectroscopia de fluorescência sincronizada tem melhor resolução que a 

espectroscopia de emissão ou excitação. Esse método é baseado na varredura simultânea 

dos espectros de excitação e de emissão com uma diferença constante entre os 

comprimentos de onda de excitação e de emissão, ∆λ (∆λ = λem – λex). Essa técnica 

pode ser uma opção interessante para o caso de uma avaliação rápida da qualidade dos 

efluentes domésticos e no controle de processos na estação de tratamento de efluentes 

(AHMAD & REYNOLDS, 1995; BAKER et al., 2003; GALAPATE et al., 1998).  

 Assim, como a espectrofotometria do ultravioleta visível, a fluorescência é cada 

vez mais proposta como análise complementar aos parâmetros globais nas amostras de 

esgotos e de superfície. Essa técnica foi aplicada para a obtenção de correlações com a 

DQO, DBO, COT (REYNOLDS & AHMAD, 1997; SAADI et al., 2006). 

 

2.7- Métodos de Fracionamento da Matéria Orgânica 
 

Os modelos matemáticos desenvolvidos durante os últimos vinte anos 

necessitam de uma etapa de relevante importância de caracterização dos efluentes, para 

a descrição exata dos processos microbiológicos que acontecem nos bioprocessos do 

tratamento. Para caracterizar os efluentes nas diversas frações da matéria orgânica e 

nitrogenada, vários métodos para separá-los são utilizados. Mesmo que esses métodos 

sejam bem conhecidos, atualmente nenhum é reconhecido como normalizado. A 

variabilidade observada nos resultados de fracionamento pode ser explicada pelas 

diferenças entre cada método proposto para a caracterização de efluentes domésticos e 

também industriais. Todavia, estudos estão em curso visando comparar ou desenvolver 

métodos de fracionamento da poluição orgânica carbonácea e nitrogenada (STRICKER, 

2000). 
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2.7.1- Generalidades sobre o Fracionamento da Matéria Orgânica 

 

Fora a determinação da fração solúvel inerte (SI) e eventualmente a fração 

rapidamente biodegradável (SS), as duas outras frações (XS e XI) são medidas, mas as 

técnicas empregadas para isso são complexas. Geralmente, os métodos consistem em 

testes de degradação biológica em reatores, às vezes associados a certas técnicas 

complementares como uma separação (filtração em membrana). O efluente a ser 

caracterizado é mantido em condições aeróbias, anóxicas, ou anaeróbias segundo o 

método seguido. A amostra de lodo ativado é adicionada ao sistema, e ela é utilizada em 

menor concentração ou a uma concentração similar à dos reatores biológicos nas ETE. 

Segundo o conceito subjacente, o fracionamento pode ser agrupado nas 

seguintes categorias: fracionamento físico-químico; monitoramento de um piloto em 

regime permanente; métodos respirométricos; teste de biodegradabilidade em reator 

fechado. 

 

2.7.2- Métodos de Fracionamento Físico-Químicos 
 

As variáveis do modelo ASM1 são classificadas em função de suas propriedades 

cinéticas. Todavia, elas são também distinguidas com relação à solubilidade, seja sob 

forma solúvel (S) seja sob forma particulada (X). Assim, a caracterização dessas frações 

foi proposta segundo as diferenças de granulometria das partículas. Para isso, dois tipos 

de técnicas foram desenvolvidas: a filtração do esgoto estudado em membrana (de 

natureza física) e a separação por coagulação-floculação (de natureza físico-química) 

(LEVINE et al., 1985; TORRIJOS et al., 1994; NAIDU et al., 1994). 

 

2.7.3- Monitoramento de um Piloto em Regime Permanente para a Determinação das 

Frações Inertes 

 

A determinação biológica da DQO inerte solúvel (SI) e particulada (XI) foi 

efetuada por métodos centrados no monitoramento de um piloto em regime permanente 

(EKAMA et al., 1986 ; HENZE et al., 1987). 

A caracterização da fração inerte solúvel, SI, é baseada na hipótese de que em 

um regime permanente, a concentração de SI é constante no sistema e sua determinação 

é mais facilmente acessível no efluente (amostra coletada na saída do piloto). Dois tipos 
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de métodos foram propostos segundo essa hipóteses, associação de SI com a DQOF0.45 

(EKAMA et al., 1986) e medida da DQO filtrada residual (HENZE et al., 1987). 

 

2.7.4- Teste de Biodegradabilidade em Reator Fechado 

 

Alguns métodos vêm sendo propostos para a determinação biológica da fração 

biodegradável total ou das frações inertes em reatores fechados. A amostra de esgoto 

bruto é mantida sob aeração contínua em um reator fechado (com ou sem adição da 

biomassa). A oxidação da matéria orgânica é monitorada ao longo do tempo. Os 

métodos desenvolvidos efetuam medidas de concentração da DQO (STRICKER, 2000). 

Esses testes são de simples construção, e eles foram desenvolvidos com o objetivo de 

normalizar a identificação das diversas frações de efluentes (DUCHÈNE & DERLET, 

1994).  

 

2.7.5- Determinação da Fração Orgânica Inerte 

 

Nesse método, considera-se que no fim do experimento resta apenas a matéria 

orgânica inerte, tanto a solúvel como a particulada, no reator fechado. Lesouef et al. 

(1992) propuseram uma técnica de fracionamento que utiliza dois reatores fechados 

aerados em paralelo, um contendo efluente bruto e o outro efluente filtrado (mesma 

amostra de esgoto), durante um período de 10 dias. A porosidade usada na etapa de 

separação foi de 7-8 µm (filtros em fibra de vidro). Medidas de DQO total e de DQO 

filtrada a 7-8 µm são feitas no início e no final do teste. O valor medido da DQO filtrada 

no final do teste é considerado como igual à fração inerte solúvel (SI) (LESOUEF et al., 

1992). 

Outro método foi proposto por Orhon et al. (1994), o qual se assemelha com o 

teste desenvolvido por Lesouef et al. (1992), salvo no que se refere à inoculação inicial 

com uma quantidade mínima da biomassa. O teste é mantido até que a biomassa seja 

mineralizada e as hipóteses iniciais suplementares permitem o cálculo de SP e XP 

formados. Uma ferramenta de simulação matemática foi proposta para o cálculo dessas 

frações e utiliza os valores padrão de Y (rendimento celular da biomassa) e fP 

conjuntamente com as condições iniciais da DQO total e solúvel nos dois reatores. 
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2.7.6- Determinação das Frações Biodegradável e Refratária 

 

Stricker (2000) desenvolveu uma metodologia de fracionamento baseada num 

teste desenvolvido por Lesouef et al. (1992). Nesse método foram determinadas numa 

única experiência as seguintes frações da DQO total: SI, XI, SS e XS.   

Essa experiência consiste em medir as diversas frações da DQO com dois 

reatores inoculados com biomassa pouco concentrada (0,1% V/V): um contendo 

amostra de efluente bruto e outro com a mesma amostra filtrada em membrana de fibra 

de vidro a 1,20 µm. A interpretação dos fenômenos biológicos que ocorrem no reator 

inspira-se no modelo ASM1, no qual o processo de morte-regeneração é substituído 

pelo da respiração endógena. O teste deve ser mantido por período suficiente para a 

mineralização completa da biomassa, geralmente 21 dias, ou enquanto os valores de 

fracionamento não permanecem constantes. 

Stricker (2000) desenvolveu um método de determinação de variáveis do 

nitrogênio. O princípio desse teste é idêntico ao descrito para o carbono, sendo uma 

metodologia simples, de fácil construção e que fornece valores da DQO solúvel inerte 

comparáveis aos obtidos nas instalações de tratamento por lodos ativados. Supõem-se 

ainda que a DQO particulada inerte (XI) é constituída de partículas cujo tamanho é 

superior à porosidade do filtro empregado. Atualmente é o único método capaz de medir 

diretamente XI. 

 

2.8- Benchmark Simulation Model 1 (BSM1) 

 

As estações de tratamento de esgotos são sistemas de grande dimensão, não-

lineares e sujeitas a grandes variações em fluxo e em carga. Várias estratégias de 

controle foram propostas na literatura, mas sua avaliação e comparação permanecem 

uma tarefa difícil. Isso devido a vários fatores: a variabilidade da composição dos 

esgotos a tratar, a complexidade das reações biológicas e bioquímicas em jogo, a 

variação do tempo de resposta (o comportamento hidrodinâmico) e a falta de critérios 

padronizados de avaliação.  

Um modelo de referência como o simulador Benchmark torna possível a 

avaliação de desempenho das diversas estratégias de controle avançadas no tratamento 

de efluentes a partir de simulações. A utilização do Benchmark foi observada 

principalmente a estimação do desempenho do processo, a avaliação de algoritmos ou 
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de estratégias se desenvolveram na comunidade científica. O sucesso do Benchmark 

Simulation Model 1 (BSM1) da IWA/COST foi atestado por mais de 100 publicações 

científicas no domínio das águas usadas (JEPPSSON & PONS, 2004 ; ROSEN et al., 

2004).  

Esse simulador tipo Benchmark foi desenvolvido por pesquisadores de grupos 

de trabalho do programa COST (European Cooperation in the field of Scientific and 

Technical Research) 682 e 624 (de 1998 a 2004) que reuniram seus conhecimentos 

nessas áreas. Ele continua a ser desenvolvido atualmente por grupos de trabalho do 

IWA. O Benchmark é um ambiente de simulação que define uma instalação de 

tratamento, um modelo de simulação e o conjunto de parâmetros do modelo, as 

características das águas usadas, os testes de métodos e os critérios de avaliação (COPP, 

2001).  

 O BSM1 é simples e combina os processos de nitrificação com uma pré-

denitrificação, frequentemente aplicados na degradação biológica do nitrogênio. A 

configuração padronizada da instalação de tratamento por lodos ativados utilizada no 

Benchmark é constituída de um reator biológico e de um decantador secundário (Figura 

9). 

Figura 9. Representação esquemática da configuração do BSM1 (COPP, 2001). 

O reator biológico é composto por cinco compartimentos perfeitamente agitados 

onde os dois primeiros são mantidos em anoxia e os três últimos em aerobiose. O 

Benchmark utiliza o modelo ASM1 (HENZE et al., 1987) para a previsão dos 

fenômenos biológicos nos tanques de aeração. O decantador secundário é representado 

como um sistema não-reativo e unidimensional dividido em 10 camadas horizontais, 

segundo o modelo de decantação proposto por Takács et al. (1991). Os balanços de 

massa são aplicados em cada camada. 

Um trunfo importante do Benchmark, bastante explorado, reside no fato de que 

os arquivos permitem a representação das variações em função do tempo descrevendo 
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assim a composição do esgoto na entrada da ETE, assim como sua vazão. Três arquivos 

(tempo seco, tempo chuvoso e tempestade), de uma duração de duas semanas, foram 

construídos a partir de vários dados, especialmente anglo-saxões. Como a instalação 

representada no BSM1 se limita ao estágio biológico, esses arquivos descrevem de fato 

um efluente depois da decantação primária. Os detalhes da construção desses arquivos 

são descritos no relatório de VANHOOREN & NGUYEN(1996). Os autores se referem 

aos dados provenientes da Grã-Bretanha e de Malta (BUTLER, 1995), mas não 

mencionam nada a respeito das técnicas de fracionamento. 

O Benchmark não é ligado à uma plataforma específica de simulação, podendo 

ser implementado por programação direta em uma linguagem corrente (C++ ou Fortran) 

ou em software de simulação comercial disponível. O BSM1 é uma plataforma útil para 

a avaliação objetiva de estratégias de controle para os sistemas de tratamento por lodos 

ativados. 
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3- MATERIAIS E MÉTODOS 

 

3.1- Locais das Coletas 

 
 As coletas foram realizadas em duas estações de tratamento de efluentes da 

Região Metropolitana do Recife. Foi selecionada uma ETE de grande porte que é a ETE 

Janga (Figura 10), a qual foi projetada para atender à uma população de 451.900 

habitantes. A mesma está localizada próxima à PE-22, junto ao Conjunto Residencial 

Maranguape II. Ela utiliza o processo de tratamento de Lodos Ativados e seu efluente 

tratado é lançado no Rio Timbó (classificado como água doce classe 2 segundo o 

CONAMA 357/05). O outro local de coleta foi uma ETE de pequeno porte, ETE 

Caçote(Figura 11), que se localiza na zona sul, bairro de Areias e seu efluente tratado é 

lançado no Rio Capibaribe, classificado como água doce classe 1SB (salobra) segundo o 

CONAMA 357/05. Ela atende o Conjunto Habitacional Ignez Andreazza, tendo sido 

projetada para tratar os esgotos gerados por uma população de 12.340 habitantes, 

utilizando o processo de lodos ativados com aeração prolongada. As duas estações em 

estudo são operadas pela Companhia Pernambucana de Saneamento (COMPESA). 

 

Figura 10. ETE Janga.                                           Figura 11. ETE Caçote.  
 

3.2- Coleta e Armazenamento das Amostras 

 

As amostras foram coletadas na entrada da caixa de areia e na saída do 

decantador secundário, foram acondicionadas em recipientes limpos e adequados 

(frasco de polietileno). O transporte das amostras até o laboratório foi realizado em 

ambiente refrigerado (isopor com gelo) com a finalidade de retardar a decomposição do 
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conteúdo orgânico pelos micro-organismos. No caso das amostras não serem analisadas 

logo após a coleta, os seguintes procedimentos de conservação foram observados para 

cada determinação, conforme descrito no Quadro 3. 

Quadro 3.Procedimento para conservação das amostras. 

Parâmetros Conservação 
DQO Acidificar com H2SO4p.a. até pH 2 e refrigerar (4ºC) 
DBO Neutralizar o pH e manter congelada (abaixo de 4 ºC) 
Nitrato / Fósforo Acidificar com H2SO4p.a. até pH 2 
Sólidos Suspensos Manter sob refrigeração (4 ºC) 
Sólidos Totais Manter sob refrigeração (4 ºC) 
Condutividade Não necessário 
Salinidade Não necessário 
Alcalinidade Manter sob refrigeração (4 ºC) 
Turbidez Não necessário 

 

3.3- Análises Clássicas 

 

Todas as análises de caracterização dos parâmetros globais foram executadas de 

acordo com os procedimentos do Standard Methods for the Examination of Water and 

Wastewater (APHA, 1995). No Quadro 4 estão apresentados os métodos utilizados 

neste trabalho. 

Quadro 4.Métodos de análise utilizados no trabalho, segundo APHA (1995). 

Parâmetros Técnicas Métodos 
DBO 5210 Demanda Bioquímica 

de Oxigênio 
5210B Teste DBO5  

DQO 5220 Demanda Química de 
Oxigênio 

5220C Método 
titulométrico – Refluxo 
fechado 

Turbidez 2130 Turbidez 2130B Método 
nefelométrico 

Alcalinidade 2320 Alcalinidade 2320B Método da titulação 
Condutividade 2510 Condutividade 2510B Método laboratorial 
SST 2540 Sólidos 2540B Sólido suspenso 

total seco a 103-105 °C  
SSF e SSV  2540E Sólidos fixos e 

voláteis (queima a 550 °C) 
pH 4500-H+ Valor de pH 4500-H+B Método 

potenciométrico 
Nitrogênio Orgânico 4500-Norg Nitrogênio 

(orgânico) 
4500B Método Macro-
Kjeldahl 

Nitrogênio amoniacal 4500-NH3 Nitrogênio 
(amônia) 

4500-NH3 Método 
titulométrico 

Nitrato/Nitrito Método Merck Método Merck 
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Para os experimentos realizados na ETE Janga, a determinação da DBO5 foi 

realizada através do método manométrico, cuja descrição será detalhada no item a 

seguir. 

Determinação da DBO pelo método manométrico 

 

A DBO pode ser determinada pela variação de pressão. Quando os micro-

organismos convertem o dióxido de carbono em oxigênio, não há variação de pressão, 

uma vez que um mol de oxigênio e um mol de dióxido de carbono ocupam o mesmo 

volume (cerca de 22,4litros).Todavia, pastilhas de hidróxido de sódio são adicionadas 

para remover o dióxido de carbono produzido, convertendo-o em carbonato de sódio 

(Equação 36). Desta forma pode-se fazer tal determinação pela queda da pressão. 

 
2NaOH  +   CO2�   Na2CO3 +  H2O                                         (36) 

 
Para garantir a troca entre a pressão parcial de oxigênio na fase gasosa e na fase 

líquida, é importante manter a amostra agitada continuamente (agitação magnética).A 

Figura 12 representa o sistema utilizado para realização da DBO. 

 

 

Figura 12 – Ilustração do Oxitop. 

(Fonte:http://www.globalw.com/products/oxitop.html) 

 

Caso necessário deve-se adicionar algumas gotas do inibidor danitrificação (alil-

tiouréia). A nitrificação é a oxidação de amônia em nitrato, processo que requer 

oxigênio mas esse oxigênio usa do não faz parte da DBO5. As bactérias nitrificantes são 

geralmente abundantes em amostras de sistemas de tratamento de esgotos. 
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3.4- Métodos Espectrofotométricos 

 

Os métodos espectroscópicos foram usados para a caracterização dos efluentes 

e, em paralelo, com os testes de biodegradabilidade para ajudar no monitoramento da 

evolução de decomposição da matéria orgânica. Pode-se com eles seguir rapidamente 

certos traços da composição de uma amostra. 

 

3.4.1- Espectrofotometria UV-Visível 

 

Os espectros foram obtidos para cada amostra de efluente coletado durante a 

etapa da caracterização do efluente e durante o monitoramento do sistema, nos 

comprimentos de onda de 190 a 600 nm (passo de 1 nm) com um espectrofotômetro 

UV-vis THERMO SCIENTIFIC, modelo GENESYS 10 (Figura 13). A velocidade de 

varredura foi fixada a 1200 nm.min-1.  

 

Figura 13. Espectrofotômetro UV- Visível Genesys 2 da Thermo Scientific.  

 

A caracterização espectrofotométrica foi realizada com uma alíquota da amostra 

filtrada (filtro de papel de 100 µm), para eliminar a influência das partículas mais 

grossas que têm tendência a difundir a luz incidente em todas as direções. Foi utilizada 

uma célula de quartzo de espessura de 10 mm(água desmineralizada usada como 

branco). Quando as amostras ultrapassavam o limite da leitura, houve a diluição das 

mesmas, principalmente no caso de efluente concentrado em material orgânico que 

provoca a saturação do sinal mais facilmente. 

A normalização de espectros é uma técnica de tratamento de resultados bastante 

interessante que permite um estudo qualitativo mais preciso. Assim, considerou-se que 
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todos os espectros analisados têm a mesma superfície de tal forma que a soma das 

absorbâncias, em uma dada faixa de λ, seja fixa independentemente da amostra. No 

estudo, a superfície (S) de um espectro é calculada a partir das absorbâncias medidas 

(A) pela Equação 37. 

 

( ) ∫∫
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onde C é a concentração da amostra, l é o comprimento do trajeto óptico e ε é a 

constante de absorção no comprimento de onda λ. 

A normalização dos espectros muda o valor da absorbância para um dado 

comprimento de onda. Assim, a absorbância normalizada (AN) é calculada pela 

Equação 38. 
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Pode-se afirmar que amostras de mesma natureza, ou seja, com valores de ε 

idênticos, mas com concentrações diferentes, têm espectros normalizados idênticos. Os 

espectros diretos ou normalizados podem mostrar as diferenças em concentração, e 

assim permitem uma análise quantitativa. Todavia, os espectros normalizados permitem 

um estudo qualitativo como a determinação da natureza dos poluentes e da qualidade 

das amostras.  

 

3.5- Teste de Biodegradabilidade para Fracionamento da Matéria Orgânica 

 

Para determinar as diferentes frações carbônicas do modelo ASM1, foram 

realizados testes de biodegradabilidade nos reatores descontínuos (Figura 14) com uma 

duração de incubação de aproximadamente 21 dias para favorecer uma oxidação 

avançada dos substratos. Foram colocados 3L de amostra em cada reator inoculado com 

efluente bruto e filtrado, simultaneamente, de maneira a ter-se o mesmo instante inicial 

(t0). As amostras foram, em seguida, inoculadas com a biomassa da ETE estudada (lodo 

ativado proveniente do tanque de aeração) em uma proporção de 1 por 1000, ou seja, a 
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uma concentração de 0,1% V/V. Essa inoculação foi realizada para acelerar o processo 

de oxidação e oferecer uma melhor estabilidade da DQO final, segundo Duchène & 

Derlet (1994). 

 

Figura 14. Unidade reacional proposta para o teste de biodegradabilidade. 

 

As amostras filtradas (filtro de fibra de vidro de porosidade 1,20 µm) foram 

colocadas nos reatores RF (reator com amostra filtrada). Tais amostras foram usadas 

para determinar o rendimento aparente do crescimento da biomassa (ρa) para cada 

efluente. Esse crescimento corresponde à conversão da DQO biodegradável (SS0 + XS0) 

em DQO particulada composta da biomassa ativa (Xbh) e morta (XP). Ele é descrito pela 

Equação 39. 

pHa fY '⋅=ρ
                                                      

(39) 

 

onde YH é o rendimento celular dos organismos heterotróficos (g DQO formada. g DQO 

oxidada-1) e f’p é a fração da biomassa que produz matéria particulada inerte segundo o 

conceito de respiração endógena (adimensional). O valor padrão do rendimento celular 

dos micro-organismos heterotróficos YH é de 0,67 g de DQO celular formada/g DQO 

oxidada. Essa biomassa é degradada deixando uma última parte fP de DQO particulada 

inerte (XP).  

Existem dois conceitos diferentes referentes ao destino das bactérias depois de sua 

morte: 

• o conceito de “morte-regeneração”, que é utilizado no modelo ASM1 e no qual 

fP vale 0,08 (HENZE et al., 2000); 

• o conceito de “respiração endógena” proposto na tese de Stricker (2000), no qual 

o coeficiente fP torna-se f
’
P igual a 0,2. 
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Esses dois conceitos se confundem quando se estuda a cinética de biodegradação 

para um período de tempo muito longo. O princípio de “morte-regeneração” é um ciclo 

que depois de certo tempo torna-se equivalente ao de “respiração endógena”. É como se 

para o conceito “endógeno” fosse observado o estado final. Todavia é observado o 

instante t no conceito de “morte-regeneração”. 

Depois de 21 dias de teste aproximadamente, (tempo suficiente para mineralisar 

a matéria orgânica biodegradável), é possível obter o valor do rendimento celular 

aparente para cada reator RFa partir da Equação 40. 

IF

fFfT

a
StDQO

tDQOtDQO

−

−
=
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)()(

02,1

2,1ρ                                                   (40) 

 

onde DQOT(tf) é a medida da DQO total no reator RF no último dia do experimento (mg 

DQO.L-1), DQOF1,2(tf) é o valor da DQO solúvel (filtrada à 1,20 µm) medida no reator 

RF no último dia do teste (mg DQO.L-1), DQO F1,2(t0) é o valor da DQO solúvel 

(filtrada à 1,20 µm) medida no reator RF no primeiro dia do experimento (mg DQO.L-1) 

e SI é a fração da DQO inerte solúvel (mg DQO.L-1).  

A evolução da demanda química de oxigênio nos reatores RB e RF ao longo do 

teste pode ser representada conforme as Figuras 15 e 16.  

 

Figura 15. Evolução da DQO observada nos reatores inoculados com efluente bruto (RB) entre 
os instantes inicial e final. 
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Figura 16. Evolução da DQO observada nos reatores inoculados com efluente filtrado (RF) 
entre os instantes inicial e final. 

 

Nesse método foram consideradas as seguintes hipóteses: 

• A filtração realizada com membrana de porosidade de 0,45 µm permite uma 

separação aceitável entre SS0 e XS0. Consequentemente considerou-se que o valor 

da DQO será igual às concentrações das frações solúveis inertes e rapidamente 

biodegradáveis (DQOF0,45 = SS0 + SI0). 

• A fração da biomassa ativa na amostra de esgoto pode ser incluída na fração 

solúvel lentamente biodegradável (XS). 

• O rendimento do crescimento celular (ρa = f
’
p.YH ) tem o mesmo valor ao final 

do teste nos dois reatores RB e RF (par bruto-filtrado). 

• A filtração realizada com membrana de porosidade de 1,20 µm permite uma 

separação aceitável entre SI0 e XI0. Na literatura, os dados referentes à 

granulometria de SI0 variam entre 1 nm (Levine et al., 1985) e < 1,20 µm 

(WENTZEL et al., 1999).  

• A formação de produtos microbianos solúveis inertes (SP0) nos reatores é 

negligenciável diante de SI0. Segundo Orhon & Artan (1994), a produção de SP0 

nos lodos ativados não é significativa diante de SI0 para um lodo desenvolvido 

em um efluente urbano à menos de 20°C. 

 

No que se refere à quinta hipótese, a concentração da biomassa adicionada 

(∆DQOBA) no sistema é, com efeito, muito pequena em termos de matéria orgânica, 

conforme pode ser observado na Equação 41, para uma amostra de lodo ativado usada na 

inoculação dos reatores. 
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onde DQOb é o valor inicial da DQO da biomassa adicionada aos reatores, Vb é o volume 

da biomassa adicionado em cada reator e VR é o volume útil do reator utilizado. 

Considera-se então ao final da experiência que as frações Xb e XP produzidas são muito 

pequenas e podem ser negligenciadas para a obtenção das variáveis de estado no balanço 

de massa da DQO inicial e final. 

 Pode-se calcular os valores de diferentes frações da matéria orgânica carbonácea 

inicial presente no sistema segundo a Equação 42. 

BHBAPISIST XXXXXSStDQO ++++++= 00000 )(                         (42) 

onde DQOT(t0) é a matéria orgânica total medida no instante inicial, SS0 é a matéria 

orgânica solúvel rapidamente biodegradável, SI0 é a matéria orgânica solúvel inerte, XS0 

é a matéria orgânica particulada lentamente biodegradável, XI0 é a matéria orgânica 

particulada inerte, XP é o produto da decomposição da biomassa, XBA corresponde à 

biomassa autotrófica e XBH a biomassa heterotrófica. 

Pode-se igualmente calcular a matéria orgânica final presente no sistema 

empregando a Equação 43. 

BHBAIPIfT XXXXStDQO ++++= 000)(                         (43) 

onde DQOT(tf) é a matéria orgânica total medida no instante final, SI0 corresponde à 

matéria orgânica solúvel inerte, XP0 é o produto da decomposição da biomassa, XI0 é a 

matéria orgânica particulada inerte e finalmente XBA e XBH correspondem 

respectivamente à biomassa autotrófica e heterotrófica. 

A matéria orgânica solúvel inerte SI0 é obtida diretamente através da medida da 

DQO filtrada final (porosidade 1,20 µm) segundo a Equação44. 

)(2,10 fFI tDQOS =                                                     (44) 

onde DQOF1,2(tf) é a matéria orgânica total filtrada medida no fim da experiência. 

 

A DQO rapidamente biodegradável (SS) é obtida pela Equação 45. 

0045,00 )( IFS StDQOS −=                                          (45) 

onde DQOF0,45(t0) é a matéria orgânica total filtrada (membrana em fibra de vidro de 

porosidade 0,45µm).  
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A fração inerte particulada ou insolúvel, XI0, é obtida através da Equação 46. 

)()( 00000 SSITI XSStDQOX ++−=                                            (46) 

 

A fração da matéria orgânica particulada lentamente biodegradável, XS0, é 

calculada pela Equação 47. 
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onde ρa é o rendimento aparente celular já notado na equação 8. 

 

O valor da biomassa no efluente analisado (XB) pode ser estimado como a 

diferença entre o valor da DQO medida inicialmente sem adição da biomassa e o valor 

obtido para a amostra inoculada (DQOT(tf)). 

 

3.6- Reatores Perfeitamente Agitado 

 

Foram utilizadas unidades reacionais com volume de 5L, apresentado na Figura 

13. Nos reatores foi utilizado um sistema de aeração, com compressores de aquário na 

vazão máxima e de difusores porosos cilíndricos. Os reatores utilizados foram mantidos 

a temperatura ambiente (em torno de 25 °C) durante a realização dos experimentos. 

 

3.7 - Simulação da Oxidação do Substrato Orgânico 

 
Nesta seção é descrita o programa e a metodologia aplicada para efetuar as 

simulações, as quais são baseadas nos dados obtidos durante os testes de fracionamento, 

nas duas situações seguintes: 

 

• Estimativa da oxidação da matéria orgânica presente em um reator batelada, 

utilizando como variáveis de entrada os valores experimentais encontrados nos 

testes do fracionamento; 

• Estimativa do efeito da variabilidade do fracionamento da matéria orgânica em 

uma instalação de tratamento por lodos ativados, em regime estacionário e 

dinâmico, segundo o Benchmark Simulation Model 1 (BSM1).  
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A simulação foi realizada com a ajuda de um programa (em linguagem 

FORTRAN) desenvolvido por M.N. Pons segundo Copp (2001). Ele contém quatro 

etapas principais: a inicialização, o cálculo das derivadas em relação ao tempo, a 

resolução do sistema de equações diferenciais e o gerenciamento dos dados de saída. Os 

valores padrão dos parâmetros cinéticos e estequiométricos utilizados são aqueles do 

modelo ASM 1 (Henze et al., 1987) modificados (Copp, 2001) e apresentados no 

Quadro 5. 

 

Quadro 5.Valores de referência dos parâmetros estequiométricos (independentes da 
temperatura) e os parâmetros cinéticos do modelo ASM1(segundo Henze et al., 1987). 

 Parâmetro Símbolo Valor  Unidade 

P
ar
âm

et
ro
s 
E
st
eq

u
io
m
ét
ri
co
s 

Rendimento celular dos 
autotrófos 

YA 0.24 g DQO celular 
formada /g N 

oxidado 
Rendimento celular dos 

heterotrófos 
YH 0.67 g DQO celular 

formada/g 
DCO 

oxidada 
Fração da biomassa 

produtora de 
matéria particulada 

inerte 

fP 0.08 Adimensional 

Teor em nitrogênio da 
biomassa 

iXB 0.086 g N/g DQO na 
biomassa 

Teor em nitrogênio da 
fração endógena 

iXP 0.06 g N/g DQO na 
massa 

endógena 

P
ar
âm

et
ro
s 
C
in
ét
ic
os
 

Taxa máxima de 
crescimento dos 
heterotrófos 

µHmax 3.0 (10 °C) 
6.0 (20 °C) 

1/d 

Constante de semi-
saturação dos 

heterotrófos para o 
substrato SS 

KS 20 (10 °C) 
20 (20 °C) 

g DQO/m3 

Constante de semi-
saturação dos 

heterotrófos para 
oxigênio 

KOH 0.2 (10 °C) 
0.2 (20 °C) 

g O2/m
3 

Constante de semi-
saturação dos 

heterotrófos para 
nitrato 

KNO 0.5 (10 °C) 
0.5 (20 °C) 

g N-NO3/ m
3 

Taxa de decaimento dos 
heterotrófos 

bH 0.20 (10 °C) 
0.62 (20 

°C) 

1/d 
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Quadro 5.Valores de referência dos parâmetros estequiométricos (independentes da 

temperatura) e os parâmetros cinéticos do modelo ASM1 
(segundo Henze et al., 1987).(Continuação) 

P
ar
âm

et
ro
s 
C
in
ét
ic
os
 

Fator de correção para 
crescimento dos 
heterotrófos em 

anoxia 

ηg 0.8 (10 °C) 
0.8 (20 °C) 

Adimensional 

Fator de correção para 
velocidade de 

hidrólise em anoxia 

ηh 0.4 (10 °C) 
0.4 (20 °C) 

Adimensional 

Constante de 
velocidade de 

hidrólise em anoxia 

kh 1.0 (10 °C) 
3.0 (20 °C) 

g DQO 
lentamente 

biodegradáve
l/g DQO 
celular.d 

Constante de semi-
saturação dos 

heterotrófos para 
hidrólise e de XS 

Kx 0.01 (10 °C) 
0.03 (20 °C) 

 

g DQO 
lentamente 

biodegradáve
l /g DQO 
celular 

Taxa máxima de 
crescimento dos 

autotrófos 

µAmax 0.30 (10 °C) 
0.80 (20 

°C) 

1/d 

Constante de semi-
saturação dos 
autotrófos para 
nitrogênio 
amoniacal 

KNH 1.0 (10 °C) 
1.0 (20 °C) 

g N-NH4/ m
3 

Constante de semi-
saturação dos 
autotrófos para 

oxigênio 

KOA 0.4 (10 °C) 
0.4 (20 °C) 

g O2/ m
3 

Constante de 
velocidade de 
hidrólise de Snd 
(=amonificação) 
pelos heterótrofos 

ka 0.08 (10 °C) 
0.08 (20 °C) 

 

m3 /g DQO.d 

Taxa de decaimento dos 
autótrofos 

ba 0.05 à 0.15        
(20 °C) 

1/d 

 

O programa simula o funcionamento de uma estação de tratamento de lodos 

ativados em regime estacionário e dinâmico. O valor da DQO total foi fixado em 381,91 

mg/L. Foi considerado que os valores das seguintes variáveis SO, SNO, XB,A e XP 

poderiam ser negligenciadas no efluente de entrada e SALK foi considerado igual a 7. 

Após a simulação, os valores finais das variáveis de estado na saída da ETE foram 
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recuperados e isso nos permitiu de estudar o efeito da variabilidade do fracionamento do 

efluente doméstico no BSM1.  

 

Procedimento da simulação no programa BSM1V2 em regime estacionário 

 

 Entrar com os dados de entrada do efluente doméstico e adicionar os valores das 

variáveis de estado (SS, SI, XS, XIet XB,H); 

• Salvar esses dados num arquivo; 

• Executar o programa para a resolução do sistema de equações diferenciais 

(Runge-Kutta de ordem 4) sobre um período de 100 dias numa ETE que 

funcione em regime estacionário; 

• Salvar os resultados em arquivos. 

 

Procedimento da simulação no programa BSM1V2 em regime dinâmico 

 

Para o funcionamento em regime dinâmico, os arquivos do afluente foram 

recalculados baseando-se nos resultados de nossas diferentes coletas de esgotos e 

considerando uma hipótese de que a DQO total diária permanecia idêntica àquela do 

arquivo original para tempo seco do BSM1. A variabilidade diária da DQO total foi 

conservada, mas o mesmo fracionamento foi aplicado a todos os dias da semana. As 

outras variáveis não foram modificadas.  

 

• Entrar com os dados de entrada do efluente doméstico e adicionar os valores das 

variáveis de estado (SS, SI, XS, XIet XB,H); 

• Salvar esses dados num arquivo; 

• Executar o programa para a resolução do sistema de equações diferenciais 

(Runge-Kutta de ordem 4) sobre um período de 128 dias numa ETE que 

funcione em regime contínuo sendo monitorada por 28 dias de tempo seco, 

sendo mantido o sistema em malha aberta; 

• Salvar os resultados em arquivos e avaliar os desempenhos nos últimos sete dias 

de funcionamento da ETE. 
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4. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

4.1 - Caracterização Global das Amostras de Efluentes Brutos e Tratados 

 
A Tabela 1 apresenta o local, dia e horário em que as amostras foram realizadas. 

Todas as amostragens aconteceram com tempo seco, exceto a coleta realizada na ETE 

Janga do dia 04/01/2011. Além das amostras de efluente bruto também foram coletadas 

na ocasião, uma amostra da biomassa do reator biológico (tanque de aeração) e outra 

amostra do efluente pós-tratamento na saída da ETE. A biomassa foi usada para a 

inoculação dos reatores durante os testes de biodegradabilidade e o efluente pós-

tratamento para ser comparado com os valores da simulação e também para análise de 

desempenho atual das plantas por cálculo de eficiência. 

 

Tabela 1. Dados das coletas de amostras realizadas. 

Local Data Hora Experimento 

Caçote 

30/03/2010 15:00 C1 

18/05/2010 14:00 C2 

27/07/2010 08:30 C3 

23/08/2010 11:00 C4 

Janga 
27/09/2010 10:00 J1 

08/11/2010 10:00 J2 

04/01/2011 09:00 J3 
 

Os resultados obtidos para a caracterização dos parâmetros físico-químicos do 

esgoto bruto analisado estão apresentados na Tabela 2. Analisando os mesmos, observa-

se que as amostras de efluente bruto para cada planta de tratamento apresentaram certa 

variabilidade em relação ao conteúdo orgânico e nitrogenado. De maneira global, é 

possível afirmar que para as amostras analisadas, aquelas provenientes da ETE Caçote 

apresentaram os maiores valores para todos os parâmetros analisados em relação à ETE 

Janga. Continuando a análise dos dados, pode-se classificar o esgoto amostrado nas 

ETE Caçote e ETE Janga como representando efluente doméstico com valores típicos 

característicos de alta e baixa carga orgânica, respectivamente. Entretanto, para ambas 

as estações de tratamento foram observados valores atípicos dos parâmetros NTK e N-

NH3, que são cerca de 2 a 10 vezes superiores aos valores médios verificados em esgoto 

doméstico (VON SPERLING,1996).  
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Tabela 2. Caracterização global das amostras de esgoto bruto dos experimentos 
realizados. 

Parâmetro 
(mg/L)* 

Amostra 
C1 C2 C3 C4 J1 J2 J3 

DQOT 648 1107 1081 669 120 378 125 
DQOS 1,20µm 338 302 371 299 61 82 72 
DQOS 0,45µm 139 283 353 270 60 75 65 

DBO5 167 140 739 156 42 210 35 
ST 1837 1205,5 998,5 967 528 579 449 
SF 710 782,5 449 572 354 358 396 
SV 1127 423 549,5 395 174 221 53 
SSV 184 145 217 346 47,5 80 34 
SSF 18,5 23 27 30 30 27 6 
SST 202,5 168 244 376 77,5 107 40 
NTK 116 350 349 264,7 23,9 142,1 22,2 
N-NH3 25,0 187,1 196,4 55,7 32,4 70,5 14,9 
Nitrito 0,11 0,16 na na 0,079 0,071 0,057 
Nitrato 1,5 na na na 0,7 0,4 1,1 

Condutividade 1268 1450 1348 825 541 605 717 
pH 7,1 7,97 8,07 8,1 7,59 8,7 7,76 

Alcalinidade na 289 314 234 236 225 141 
*Condutividade (µS/cm); pH adimensional e na=não analisado. 
 

 

Em relação à DQO total (DQOT), as amostras da ETE Caçote apresentaram 

valores representativos para esgoto domésticos (648 e 669 mg/L), exceto para as coletas 

C2 e C3 onde foram observados valores de 1107 e 1081 mg/L, respectivamente. Esses 

valores elevados de DQOT podem ser um indicativo de possível contribuição de esgoto 

essencialmente não doméstico, por exemplo como aqueles de micro indústria de 

alimentos (padarias, abatedouros de aves, restaurantes, entre outros), ligados à rede 

coletora de esgotos. A região do entorno da ETE Caçote possui uma expressiva área 

comercial que poderia estar descartando os seus efluentes na mesma. Já para as 

amostras da ETE Janga, não foi verificada uma contribuição expressiva em termos 

desse parâmetro, sendo o maior valor observado igual a 378 mg/L. A DQO solúvel a 

1,20 e 0,45 µm medida em quase todas as amostras não apresentaram diferenças 

significativas (ou seja, maior do que o erro associado a essa análise, de 30 mg/L) entre 

elas, significando que não há variação entre o tamanho das partículas da matéria 

orgânica. Apenas para a coleta C1 a diferença foi igual a 58,9 %, sendo superior ao erro 

da análise. Segundo Stricker (2000) a matéria orgânica dissolvida e na forma coloidal 

podem apresentar variação no tamanho das suas partículas sendo possível a separação 
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entre a DQO filtrada a 1,20 µm e a DQO filtrada a 0,45 µm. Para a DBO5, foi visto que 

o experimento C3 apresentou o valor mais elevado (739 mg/L) , quando comparado aos 

demais, e as coletas J1 e J3 os menores valores (42 mg/L e 35 mg/L, respectivamente). 

Para as demais amostras os valores medidos da DBO5 variaram de 140 mg/L a 210 

mg/L. 

Com relação à série de sólidos, a campanha C1 apresentou uma elevada 

concentração em ST igual a 1837 mg/L, sendo que o caráter orgânico, avaliado com SV, 

foi superior nessa amostra (1127 mg/L) e para a campanha C3 (549,5 mg/L). As 

amostras procedentes da ETE Janga apresentaram baixos valores de ST (menores que 

700 mg/L) o que está em concordância com os baixos valores observados para a DQOT 

medidos para essa estação. Já para a série de sólidos em suspensão (SST, SSV e SSF) 

foi verificado que para as duas estações as amostras apresentam uma baixa concentração 

de poluição particulada, tendo a ETE Caçote valores que variaram de 168 mg/L a 376 

mg/L; e a ETE Janga de 40 mg/L a 107 mg/L. Mas nesse caso, o conteúdo orgânico, 

medido como SSV, prevaleceu em todas as amostras superando a concentração presente 

nos sólidos suspensos fixos (SSF). 

O teor de nitrogênio total de Kjeldahl (NTK) medidos para as amostras da ETE 

Caçote apresentaram-se extremamente elevados, sendo atípicos para esgoto doméstico, 

o que vem a reforçar a tese de contribuição de efluente industrial. Esses valores 

variaram de 116 a 350 mg/L. Entretanto, as coletas na ETE Janga apresentaram valores 

de NTK dentro dos valores médios observados para esgoto doméstico, com apenas a J2 

tendo uma concentração igual a 142 mg/L. Como esperado a concentração de nitrogênio 

amoniacal se comportou de maneira idêntica ao nitrogênio total de Kjeldahl. 

O pH verificado para todas as amostra se manteve dentro da faixa de 

neutralidade a levemente alcalino (faixa de variação de 7,1 a 8,7). As análises de 

alcalinidade para todos efluentes estudados apresentaram valores acima da faixa típica 

para efluente doméstico (entre 110 e 170 mg CaCO3/L), apenas a coleta 3J se 

apresentou nesta faixa. 

A Tabela 3 traz sumarizadas as principais relações envolvendo a matéria 

orgânica (total e solúvel) e nitrogenada, além da fração envolvendo o conteúdo de 

sólidos suspensos voláteis e totais. Segundo Von Sperling (1996), a razão entre a 

DQOT/DBO5 para esgotos domésticos brutos varia em torno de 1,7 a 2,4, sendo 

possível tirar conclusões sobre a biodegradabilidade do efluente analisando essa relação. 

Assim, é possível afirmar que para uma relação elevada há indícios da presença de 
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significativa concentração de substâncias inertes no material. Analisando os dados 

calculados para os experimentos, percebe-se que as amostras apresentaram conteúdo 

orgânico considerável de inertes. Excetuando-se as coletas C3, J1 e J2 cujas proporções 

encontradas estão na faixa típica descrita na literatura para esgoto doméstico bruto.  

 

Tabela 3. Principais relações entre a matéria orgânica e nitrogenada. 

Relação 
Coleta 

C1 C2 C3 C4 J1 J2 J3 

DQOT/DBO5 3,88 7,91 1,46 4,29 2,86 1,80 3,57 

DQOS*/DQOT 0,21 0,26 0,33 0,40 0,50 0,20 0,52 

DQOT:NTK 5,59 3,16 3,10 2,53 5,02 2,66 5,63 

SSV/SST 0,91 0,86 0,89 0,92 0,61 0,75 0,85 

*DQO filtrada a 0,45 µm. (OBS.: C=Caçote e J=Janga) 
 

A relação entre DQOS/DQOT (Tabela 5) apresentou valores que variaram de 

0,20 a 0,52, isto significa que a maioria das amostras analisadas possuem uma 

concentração de material em suspensão ou coloidal bem acentuado, compondo cerca de 

70 a 80 % do valor da DQO total (coletas C1, C2, C3 e J2). Apenas as amostras C4, J1 e 

J3 mostraram equilíbrio entre as frações da DQO particulada e solúvel (faixa de 40 a 50 

% da DQOT). A razão DQO/NTK é uma informação importantíssima para o bom 

desempenho de plantas de tratamento de efluente, pois esgotos com essa relação 

reduzida provavelmente terão uma desnitrificação incompleta devido à pequena 

disponibilidade do substrato no compartimento anóxico (Gonçalves et al, 1993; Orhon 

et al, 1997). O valor registrado na literatura para esse fator visando o processo de 

desnitrificação completa é superior a 10, entretanto para todas as amostras analisadas os 

valores ficaram abaixo do mínimo exigido (faixa de variação de 2,53 a 5,63). 

Finalmente, a fração de sólidos fixos ou fração inerte dos sólidos suspensos está 

implícita na razão SSV/SST das amostras de efluentes domésticos brutos. Como 

apresentado na Tabela 3, essa relação variou de 0,61 a 0,92 (com média de 0,83), 

indicando que de 8 a 40 % dos sólidos suspensos são de natureza não biodegradável. 

Além das amostras de efluente bruto provenientes do tratamento primário da 

ETE, também foi coletada amostra do efluente tratado com a finalidade de comparar a 

concentração residual dos parâmetros físico-químicos com os valores obtidos no final 

do teste de biodegradabilidade verificando-se a mineralização da matéria orgânica. A 
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Tabela 4 apresenta os resultados médios das análises realizadas com as amostras 

referentes às entradas e saídas das duas estações estudadas. 

Tabela 4. Valores médios observados na caracterização dos efluentes brutos e 

tratados para a entrada e saída de cada ETE estudada. 

Parâmetros (mg/L)* 
ETE Caçote ETE Janga 

Entrada Saída Entrada Saída 
DQOT 876,03 186,07 207,61 69,83 
DQOS1,20µm 327,48 83,37 71,58 N.A. 
DQOS0,45 µm 261,30 N.A. 66,58 N.A. 
DBO5 300,60 86,65 95,53 40,00 
ST 1252,00 601,25 518,67 546,17 
SF 628,38 415,50 369,33 379,17 
SV 623,63 185,75 149,33 167,00 
SST 247,59 136,25 74,83 67,83 
SSF 24,63 30,63 21,00 38,67 
SSV 222,96 105,63 53,83 29,17 
NTK 269,86 101,71 62,73 19,55 
N-NH3  116,07 68,28 38,92 28,94 
Nitrito 0,13 N.A. 0,07 14,87 
Nitrato 1,50 N.A. 0,73 8,97 
Condutividade* 1222,75 864,00 621,00 545,67 
pH** 7,81 6,37 8,02 8,18 
Alcalinidade  279,12 177,2 200,7 156,33 

* Condutividade em (µS/cm); pH adimensional. N.A.: Não Analisado. 
 
 

Na mesma são apresentados os resultados da determinação de matéria orgânica, 

tais quais DBO5, DQOT, DQOS a 1,20 µm e DQO solúvel a 0,45 µm, bem como os 

resultados das determinações de sólidos, seguidos pela determinação da série de 

nitrogênio, condutividade, pH e alcalinidade. Convém lembrar que as amostras de 

efluente tratado foram coletadas no mesmo momento das amostras de efluente bruto, e 

nesse caso, como não foi considerado o tempo de retenção hidráulico do processo, não é 

possível uma comparação direta dos valores dos parâmetros da entrada e saída da ETE. 

Avaliando as características dos efluentes tratados isoladamente, verifica-se que a maior 

preocupação está nos compostos nitrogenados cuja concentração é bastante elevada na 

saída do sistema, principalmente para o NTK e o nitrogênio amoniacal para as duas 

estações. A resolução 430, de 13 de maio de 2011 do CONAMA, que dispõe sobre as 

condições e padrões de lançamento de efluentes (a qual complementou e alterou a 

resolução CONAMA 357, de 17 de março de 2005), afirma que os efluentes de 

qualquer fonte poluidora somente podem ser lançados diretamente nos corpos 
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receptores após o devido tratamento e o atendimento as condições, exigências e padrões 

contidas na resolução. Especificamente para o nitrogênio, o padrão de lançamento de 

efluentes é estabelecido em 20 mgN/L na forma de nitrogênio amoniacal total, porém, 

deve-se levar em consideração a classe do corpo receptor e a zona de mistura (efluente 

mais corpo receptor no local de contribuição), além da vazão do corpo receptor. 

Conforme visto na Tabela 7, os valores verificados nesse estudo ultrapassam bastante o 

padrão estabelecido na legislação. Esta resolução em seu artigo 21 também estabelece 

que a DBO5 não poderá ser superior a 120 mg/L e para esse parâmetro ambas as 

estações estão em conformidade com o padrão de lançamento de efluentes originados de 

estações de tratamento de esgotos domésticos. 

 

4.2 - Fracionamento da Matéria Orgânica em Esgotos Sanitários 

 
 Nessa seção serão apresentados os resultados obtidos através dos testes de 

biodegradabilidade da matéria orgânica nos efluentes sanitários brutos coletados em 

tempo seco e chuvoso, para determinação das variáveis do modelo ASM1. Foi utilizado 

o método de fracionamento em reator batelada proposto por Stricker (2000) e as frações 

que compõem a DQO foram registradas como variáveis de estado do modelo. Os 

efluentes sanitários avaliados foram amostrados nas ETE Caçote e ETE Janga, ambas 

localizadas na RMR (Região Metropolitana do Recife). 

 

4.2.1- Monitoramento dos Sistemas durante o Teste de Biodegradabilidade 
 
 

Durante o teste de biodegradabilidade foi realizado o monitoramento dos 

reatores com efluente bruto e filtrado com a finalidade de observar a evolução da 

decomposição da matéria orgânica biodegradável a partir de análises de DQO e dos 

espectros de absorção de UV-Vis (cujos resultados serão discutidos mais seção 4.4). 

As medidas da DQO foram realizadas semanalmente, conforme recomendação 

de Stricker (2000) de intensificar o número de análise desse parâmetro a partir do 15º 

dia do monitoramento, as análises da DQO passaram a ser realizadas diariamente a 

partir deste ponto até a estabilização do valor de sua concentração. Esse procedimento 

garante que o experimento seja concluído no momento em que ocorre a completa 

biodegradação do substrato orgânico.  
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O sistema foi mantido em constante aeração. Para tanto, os reatores foram 

equipados com difusores de ar para fornecimento do oxigênio necessário aos processos 

metabólicos dos micro-organismos, além de promover a agitação do sistema, evitando o 

depósito de material particulado, conforme mostra a Figura 17. 

 

 

Figura 17.Sistema de reatores usados com efluente bruto e filtrado no início do teste 
(a); após o acionamento dos difusores de aeração (b) e ao final do experimento 2J (c). 

 

A Figura 17ilustra a variação do aspecto visual das amostras durante o 

monitoramento para os reatores da coleta J2. Observa-se o estado inicial das amostras 

de efluente bruto e filtrado (Figura 16a), seguida pela acentuada formação de espuma 

(Figura 16b e16c), e a mudança de coloração do efluente bruto, que foi clarificado, 

ocorrendo a degradação do substrato orgânico biodegradável. A formação de espuma 

pode ser explicada pelo fato do esgoto doméstico apresentar grande quantidade de sabão 

e detergentes, decorrentes principalmente das atividades humanas de limpeza e higiene 

(ver Tabela 1). 
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Os experimentos de biodegradabilidade tiveram durações diferentes de um 

experimento para outro. Os ensaios realizados com a coleta 1C duraram 16 dias, para a 

3C de 21 dias, para a 1J de 19 dias, para a 2J de 18 dias e para a 3J de 14 dias. Apenas a 

coleta 3C não contrariou o período de 21 dias estabelecido como o período mínimo para 

a estabilização da matéria orgânica em testes de biodegradação em regime de 

alimentação descontínua (Stricker, 2000). Isso pode ser devido às características 

intrínsecas das amostras analisadas em termo de concentração de substâncias facilmente 

decompostas pela biomassa. A estabilização da matéria orgânica foi comprovada 

quando os valores da DQO mantiveram constantes entre eles e não foram superiores a 

20 mgDQO/L.  

As Figuras 18 e 19 representam a evolução da DQO total em função do tempo 

nos reatores alimentados com as amostras de efluente bruto (RB) e filtrado (RF) da ETE 

Caçote nos testes. 

 

Figura 18. Monitoramento do reator com efluente bruto (RB) coletada na ETE Caçote 

mostrando a evolução da DQO total em função do tempo. 
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Figura 19. Monitoramento do reator com efluente filtrado (RF) coletada na ETE Caçote 

mostrando a evolução da DQO total em função do tempo. 

 

 Em uma breve análise dos gráficos, tanto para o efluente bruto como para o 

filtrado permite inferir que na estabilização da DQO ocorreu por volta do décimo dia de 

monitoramento, estando em concordância com a literatura (HENZE, 1992). A única 

exceção foi verificada para a amostra de esgoto sanitário filtrado do experimento C3, 

onde se observa que só depois do 15º dia é que a DQO total não sofreu mais variação. 

Também é verificado que nos primeiros dias do monitoramento a DQO sofre uma 

drástica redução no seu valor quando comparada com os demais valores do 

monitoramento. Isso pode ser devido a oxidação de substâncias simples, que são 

prontamente disponíveis (solúveis) para a assimilação microbiana e maior rapidez nessa 

etapa. Depois, se verifica que a oxidação da matéria orgânica se processa mais 

lentamente já que nessa etapa ocorre a hidrólise de moléculas complexas como 

disacarídeos, celulose, lignina entre outros, assim como há limitações de transferência 

de massa. 

As Figuras 20 e 21 representam a evolução da degradação da matéria orgânica, 

medida como DQO, em função do tempo nos reatores com efluente bruto (RB) e 

efluente filtrado (RF) para amostras da ETE Janga. 
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Figura 20. Monitoramento do reator com efluente bruto (RB) coletada na ETE Janga 

mostrando a evolução da DQO total em função do tempo. 

 

 

Figura 21. Monitoramento do reator com efluente filtrado (RF) coletada na ETE Janga 

mostrando a evolução da DQO total em função do tempo. 

 

Para as amostras da ETE Janga, com relação aos reatores com efluente bruto, foi 

observado que a matéria orgânica foi estabilizada (mineralizada) até o décimo dia do 

monitoramento. Para os reatores com efluente filtrado é percebida variações nos valores 

da DQO durante o monitoramento. Isso pode estar ligado à incerteza associada à análise 

da DQO principalmente para os valores mais baixos. De fato a reprodutibilidade deste 

método é bastante limitada nesta faixa de concentração. De acordo com La Para(2000), 

podem ocorrer desvios na ordem de 30 %.  
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Ao analisar os resultados obtidos com as amostras das duas estações, de maneira 

geral, é verificado que ao final do experimento os valores da DQO para os reatores RB e 

RF não estão na mesma faixa de concentração e para os valores do RB são bem mais 

elevados. Logo se pode afirmar que este fato evidencia as diferenças em termos do teor 

de material inerte, quer seja solúvel ou particulado, presente nos dois reatores. No reator 

bruto existe uma maior concentração de substrato orgânico, devido ao material solúvel 

(prontamente disponível para os micro-organismos) e também ao particulado (que se for 

biodegradável passa por hidrólise antes de ser utilizado) que participam dos processos 

metabólicos. Para o RB ao final da degradação, restam as frações inertes solúveis (ou 

coloidais) e em suspensão. Já para o RF, apenas as frações solúveis são inoculadas e 

com isso a fração solúvel inerte é remanescente ao processo.  

Na Figura 22 foi realizada uma comparação entre os valores da DQO filtrada em 

porosidade de 1,20 µm no último dia de experimento para todos os reatores (RB e RF). 

De acordo com a hipótese inicial, a filtração sobre membrana de 1,20 µm permite a 

separação das frações particuladas inertes e os produtos da biomassa (XI e XP) da fração 

SI (fração solúvel inerte) para cada conjunto de RB e RF. Assim é possível concluir que, 

de forma generalizada, a hipótese (item 3.5) inicial de que a filtração poderia separar 

essas frações foi validada para todos os experimentos uma vez que os desvios 

observados para ambos os sistemas não passaram de 25 %. 

 

 

Figura 22. Concentração DQO filtrada, determinada nos reatores com efluentes brutos 
(RB) e com efluente filtrado (RF) ao final do experimento para as amostras da ETE 

Caçote e ETE Janga. (C= Caçote e J= Janga). 
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4.3. Fracionamento da DQO em Variáveis do Modelo ASM1 

 
Para determinação das variáveis de entrada do modelo ASM1 foi preciso utilizar 

os dados recolhidos no teste de biodegradabilidade (medidas da DQO total e filtrada). 

Todavia, para se calcular a fração lentamente biodegradável (XS), se faz necessário 

conhecer previamente o valor do rendimento aparente (ρa), o qual pode ser experimental 

ou usado o valor padrão. O rendimento aparente é o produto do rendimento celular dos 

heterótrofos (YH) e a fração da biomassa produtora de matéria orgânica inerte 

particulada, representado pela Equação 18. 

Como foi dito, é possível usar o valor padrão determinado por Henze et al.(1987) 

ou determiná-lo experimentalmente a partir de medidas da DQO durante o 

monitoramento dos reatores RF, seguindo a metodologia empregada para o 

fracionamento da DQO. O ponto frágil dessa metodologia está na superestimação do 

valor de XS e atribuição de um valor negativo para a fração inerte particulada (XI). 

Então, inicialmente foi utilizado o valor tabelado do rendimento aparente (ρa = 0,134) 

no cálculo de XS. Se o valor tabelado não permitir a determinação das variáveis do 

modelo (se fosse obtido um valor negativo para XI no balanço de massa da DQO), os 

cálculos seriam refeitos com o valor experimental de ρa, apresentado na equação 40 na 

página 50.  

Nesse trabalho o valor tabelado do rendimento aparente não se adequou às 

características da amostra analisada e por esse motivo foram usados os valores 

experimentais em todos os experimentos. Como pode ser observado na Tabela 5, os 

valores do rendimento aparente experimental variaram muito em relação ao valor 

padrão, com uma diferença relativa percentual bastante elevada para o experimento 2J 

(1182%) e para o experimento 2C esse valor ficou em torno de 22 %. 

Tabela 5. Valores do rendimento aparente experimental calculado no teste de 
biodegradabilidade. 

Experimento ρaexperimental 
(ρaexp) 

ρatabelado 
(ρatab) 

% 
relativoρaexp/ρatab 

1C 0,090 0,134 32,8 

2C 0,110 0,134 18,9 

1J 0,095 0,134 29,1 

2J 0,011 0,134 91,8 

3J 0,293 0,134 -118,7 
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Explica-se essa flutuação de valores em função da composição variável da 

concentração da poluição orgânica e nitrogenada das amostras de efluente sanitário 

estudadas, que tem influência direta na cinética e estequiometria das reações biológicas 

do processo. 

Os resultados do fracionamento da DQO, calculados com os valores do 

rendimento aparente estão apresentados na Figura 23. Fazendo uma rápida análise, se 

observa que as amostras apresentam uma importante variabilidade entre as diferentes 

frações que compõem a DQO, principalmente no que tange às variáveis biodegradáveis 

particuladas e solúveis (SS e XS). A variável XS apresentou valores que variaram de 60 a 

710 mgDQO/L e SS a variação foi de 38 a 300 mgDQO/L. Por outro lado a variável SI 

foi a que apresentou o mesmo perfil, se mantendo na mesma faixa de concentração, 

quando comparada com as demais variáveis.  

 

 

Figura 23. Valores das concentrações da DQO para cada fração do efluente. 

 

Na Figura 24 é apresentada a distribuição percentual de cada fração relacionada à 

DQO total das amostras de esgoto sanitário para todos os experimentos realizados. De 

maneira geral, destaca-se que a fração inerte em suspensão (XI) foi a mais inexpressiva, 

podendo ser desprezada para fins práticos, como visto nos experimentos 1C e 1J. A 

fração inerte total (XI e SI) variou de 6,32 a 29,91 % e pode-se dizer que as coletas 1C, 

3C e 1J eram compostas praticamente por fração inerte solúvel.  

As frações biodegradáveis são as mais representativas e compõem cerca 93,68 % 

da DQO total para a coleta 1C, sendo 78,42 e 6,22 % para a fração lentamente 
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biodegradável (XS) e rapidamente biodegradável (SS); 93,51 % da DQO total para a 

coleta 3C sendo 65,72 % de Xs e 27,79 % de Ss; 81,79 % da DQO total para a coleta 1J 

sendo 50,18 % de Xs e 31,84 de Ss; 89,79 % da DQO total para a coleta 2J sendo 78,05 

% de Xs e 11,74 % de Ss, 70,09 % da DQO total para a coleta 3J sendo 39,96 % de Xs e 

30,13 % de Ss. 

 

 
Figura 24. Fracionamento da DQO em variáveis do modelo ASM1. 

 Os valores mais frequentemente encontrados na literatura (Tabela 6) se 

apresentam na faixa de 70 a 86% para as frações biodegradáveis e de 0 a 80% para as 

frações refratárias (valores médios).Pode-se observar uma grande variabilidade entre os 

autores, especialmente para a fração da matéria orgânica solúvel inerte (SI). Por outro 

lado, os valores registrados para a fração solúvel rapidamente biodegradável (SS) são 

vizinhos (mínimo igual a 8% e máximo a 25%). Fica evidenciado ainda que a fração 

particulada lentamente biodegradável (XS) é a mais elevada. Conforme valores 

expostos, conclui-se que os encontrados nesse trabalho de fracionamento da matéria 

orgânica coincidem com essas ordens de grandeza. 
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Tabela 6: Variáveis ASM1 da literatura. 

Referências 
Variáveis ASM1 (%) 

SI XI SS XS 

Ekama et al (1986) 5 - 20 62 

Henze (1992) 20-25 - 20 - 

Orhon et al (1997) 15 44 8 - 

Sperandio (1997) - - 8,5 48 

Stricker (2000) 8,5 13,8 17,4 53,9 

1C 6,22 0,10 15,26 78,42 

3C 4,91 1,58 27,79 65,72 

1J 18,27 0,00 31,84 50,18 

2J 7,98 2,22 11,74 78,05 

3J 21,87 8,04 30,13 39,96 

 

4.4. Aplicação da Espectrofotometria UV-Visível para Caracterização Rápida de 
Efluentes Domésticos 

  

 Os métodos espectrofotométricos foram utilizados em paralelo com os testes de 

biodegradabilidade porque eles são rápidos e permitem o monitoramento já que 

fornecem informações adicionais sobre a composição qualitativa dos efluentes 

domésticos.  

 A medida dos espectros UV-vis foram realizados usando-se amostras de 

efluentes filtrados (papel de filtração 100 µm). Foram analisados os espectros diretos e 

após a normalização deles. As diferenças entre os espectros estão ligados às vezes a sua 

composição e concentração. Com a finalidade de visualizar melhor o efeito de diluição 

da poluição, os espectros foram normalizados, de maneira que a área total do cada 

espectro seja igual a 1. A presença de pontos isosbésticos (onde os espectros se 

encontram) (POUËT et al., 2004) facilitam a melhor visualização das diferenças de 

composição, porque para os espectros normalizados supõem-se que são representativos 

da mesma quantidade de substância absorvente (considerando a hipótese de que as 

espécies presentes possuam a mesma absortividade).   

 Como exemplo da avaliação de espectros UV-vis são apresentados na sequência 

os resultados obtidos durante o monitoramento do teste de biodegradabilidade das 

amostras de efluente doméstico da ETE Caçote.   
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Nas Figuras 25 e 26 estão apresentados os espectros diretos obtidos no início do 

teste de biodegradação para reatores com esgoto bruto (RB) e esgoto filtrado (RF) para 

os experimentos 2C, 3C e 4C. Já os espectros normalizados para essas mesmas amostras 

se encontram nas Figuras 27 e 28. Todas as amostras foram filtradas antes da análise de 

obtenção do espectro para remoção do material em suspensão, que pode provocar o 

espalhamento do feixe luminoso e alterar o perfil do espectro. Os experimentos 2C e 3C 

apresentaram para os comprimentos de onda mais baixos (até 230 nm) uma forte 

absorbância e isso se deve a presença de substâncias nitrogenadas (principalmente o 

nitrato) que absorvem nessa região. Isso não é característico para amostras de efluentes 

recentes porque o nitrato só é formado a partir da degradação do nitrogênio amoniacal e 

do nitrogênio orgânico, esse fato contribui para a tese de que essas amostras não são 

típicas de efluente doméstico (conforme visto no tópico 5.1). Para o experimento 4C, o 

espectro obtido é característico de águas residuárias domésticas.    

 
 

 

Figura 25. Varredura do espectro UV/VIS para o efluente no reator bruto (RB) no início do 

experimento ETE Caçote. 
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Figura 26. Varredura do espectro UV/VIS para o efluente no reator filtrado(RF) no início do 

experimento ETE Caçote. 

 

 
Figura 27. Varredura do espectro UV/VIS normalizado para o efluente no reator bruto (RB) no 

início do experimento ETE Caçote. 
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Figura 28. Varredura do espectro UV/VIS normalizado para o efluente no reator filtrado (RF) 

no início do experimento ETE Caçote. 

 

 Os espectros UV-vis diretos e normalizados obtidos no final do teste de 

biodegradação para reatores com esgoto bruto (RB) estão apresentados nas Figuras 29 e 

30. Já os espectros para amostras de esgoto filtrado (RF) estão dispostas nas Figuras 31 

e 32 da estação Caçote. As diferenças entre os espectros realizados diretos ou normaliza 

dos, a partir de amostras filtradas foram baixas, isto confirma a importância do material 

particulado retido durante a filtração. 

 

 

 Figura 29. Varredura do espectro UV/VIS para o efluente no reator bruto (RB) no final 

do experimento ETE Caçote. 

-3,47E-17

0,005

0,01

0,015

0,02

200 300 400 500 600

A
b

so
rb

â
n

ci
a

 n
o

rm
a

li
za

d
a

 (
a

d
m

)

Comprimento de onda (nm)

2C

3C

4C

0

0,5

1

1,5

2

2,5

3

3,5

4

4,5

200 250 300 350 400 450 500 550 600

A
b

so
rb

â
n

ci
a

 (
cm

-1
) 

Comprimento de onda (nm)

2C

3C

4C



76 
 

 

Figura 30. Varredura do espectro UV/VIS normalizado para o efluente no reator filtrado (RB) 

no final do experimento ETE Caçote. 

 

 

 
 Figura 31. Varredura do espectro UV/VIS para o efluente no reator filtrado (RF) no 

final do experimento ETE Caçote. 
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Figura 32. Varredura do espectro UV/VIS normalizado para o efluente no reator filtrado (RF) 

no final do experimento ETE Caçote. 

 
As Figuras 33 e 34 mostram os diferentes valores de absorbância a 254nm 

(A254) em função do tempo observada nas amostras de esgotos brutos e filtrados 

durante o teste de biodegradabilidade. As amostras filtradas apresentaram uma 

absorbância muito menor que as amostras brutas.  

 

Figura 33. Gráfico da absorbância (A254) x o Tempo para o RB da ETE Caçote. 
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Figura 34. Gráfico da absorbância (A254) x Tempo para o RF da ETE Caçote. 

 

 No RB a coleta 3C apresentou um valor da A254 bem mais elevado quando 

comparada com a coleta 4C, por volta do décimo dia de experimento a coleta 3C tinha 

sofrido uma redução de 2 para 0,5 do valor de sua absorbância A254, permanecendo-se 

nesta faixa até o final do experimento. Por volta do quinto dia de experimento a coleta 

4C a redução do valor da absorbância A254 foi menor, foi reduzida apenas de 0,7 para 

0,4 a A254. 

 No RF a coleta 3C apresentou um valor inicial menor em comparação com a 

coleta 4C, a 3C com o passar dos dias foi aumentando o valor da absorbância A254, já a 

coleta 4C o valor da absorbância foi caindo até aproximadamente o décimo dia do 

experimento e depois voltou a subir.   

As Figuras 35 e 36 representam a absorbância a 254nm (A254) em função da 

DQO F1.20.  Os pontos para o RB apresentou a equação da reta y = 0,0021x + 0,3764, 

com um R2 = 0,1207. Os pontos para o RF apresentou a equação da reta y = - 0,0004x + 

0,4413, com um R2 = 0,1132. 
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Figura 35. Gráfico da absorbância (A254) x DQO F1,20 para o RB da ETE Caçote. 

 

 

Figura 36. Gráfico da absorbância (A254) x DQO F1,20 para o RF da ETE Caçote. 
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O Benchmark Simulation Model N°1 (BSM1) permite a análise de uma 

instalação de tratamento em condições de regime permanente e/ou dinâmico. Com a 

finalidade de verificar o efeito da variabilidade do fracionamento da Demanda Química 

de Oxigênio (DQO), foram realizadas simulações modificando o fracionamento da 

DQO.  

 

4.5.1- Estimativa da Oxidação da Matéria Orgânica Presente em Reator Batelada 
  

 Nessa etapa do trabalho, nosso primeiro objetivo foi visualizar o comportamento 

da decomposição da matéria orgânica, em função da DQO biodegradável solúvel e 

particulada ao longo do tempo do experimento. Foi comparada a evolução da DQO para 

todas as amostras analisadas (Figura 37). 

 A Figura 37 apresenta o comportamento da concentração da DQO total para os 

experimentos com amostras de efluente doméstico bruto provenientes da ETE Caçote 

(1C e 3C) e da ETE Janga (1J, 2J e 3J). Nessas figuras observa-se que as curvas de 

decomposição obtidas na simulação permanecem bastante distantes dos resultados 

experimentais mesmo realizando ensaios de calibração dos parâmetros. É verdade que o 

número de pontos experimentais que foi permitido obter com os reatores é limitado 

porque buscou-se realizar o mínimo de amostragens durante o teste para que o volumes  

não diminuísse ao longo do tempo. Todavia a tendência geral é observar nos primeiros 

dias um decréscimo rápido da DQO total devido a um consumo rápido da poluição 

solúvel rapidamente biodegradável.  

 

Figura 37.Comparação dos dados simulados e experimentais da evolução da DQO 

para cada amostra nos reatores descontínuos. 
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 A Figura 38 apresenta um exemplo da evolução das diferentes frações em um 

dos reatores descontínuos (experimento 2J). Observa-se uma rápida diminuição da 

poluição solúvel biodegradável, assim como para a poluição particulada biodegradável. 

Segundo o modelo ASM1, a maior parte da curva (longtail) é devido à morte celular das 

bactérias produzidas durante o consumo da poluição biodegradável. É, todavia difícil de 

verificar isso experimentalmente. 

 

Figura 38. Simulação da evolução das diferentes frações da DQO ao longo de um teste 
de biodegradabilidade. 
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(em função da DQO) foram realizadas simulações com os dados obtidos das amostras 

das ETE Caçote e ETE Janga. 

 A realização de uma avaliação sistematizada do efeito do fracionamento sobre o 

desempenho de uma planta virtual, como a do BSM1, é muito mais delicada do que no 

caso do estudo de variação de vazões ou de volumes do tanque de aeração. Isso se deve 

ao fato de que no fracionamento da DQO a soma de todas as variáveis deve permanecer 

constante, ou seja, ao se analisar o efeito da variação de uma determinada fração é 

necessário compensá-la nas demais frações. Inicialmente foi analisado o efeito do 

fracionamento em estado permanente para as variações do fracionamento calculadas 

usando os valores de base do BSM1. Em seguida estudou-se o desempenho da planta 

em estado dinâmico com os valores do fracionamento experimental das amostras de 

esgoto. 

 As simulações foram realizadas em malha aberta, ou seja, com taxas de 

recirculação e de transferência de oxigênio constantes tomando os valores do BSM1 

como referência (Tabela 7). 

 

Tabela 7. Valores de referência do BSM1 para as condições hidrodinâmicas. 

Parâmetro Valor 

Taxa de recirculação interna 55338 m3/d 

Taxa de recirculação externa 18556 m3/d 

Coeficiente de transferência de 

oxigênio  

10/h (dois primeiros 

compartimentos) 

 3,5/h (último compartimento)  

Taxa de saída 385 m3/d 

 

4.5.2.1. Sensibilidade ao Fracionamento em Regime Estacionário 
 

A sensibilidade ao fracionamento foi estudada variando as frações em torno dos 

valores de base do BSM1 (Tabela 8). Os cálculos foram efetuados para um valor de 

DQOT igual a 382 mg/L. Todas as outras variáveis descrevendo a composição de 

efluente foram mantidas constantes, a saber SNH = 31,56 mgN/L, SND = 6,95 mgN/L, 

XND = 10,59 mgN/L, SALK = 0,007 mol/L eSNO = 0 gN/L. Os parâmetros globais de 



83 
 

qualidade do efluente na saída são calculados com a ajuda das Equações 32 a 36 (COPP, 

2001; ALEX et al., 2008). 

 

00] = 0,75J��,S + �`a,S + �`b,S + �c,S + �d,SP                              (32) 

eCfS = 0�,S + 0d,S + ��,S + �`a,S + �`b,S + �c,S + �d,S                                (33) 

egfh,S = 0,25 + �0�,S + ��,S + J1 − jkPJ�`a,S + �`b,SP"                            (34) 

l],S = 0ma,S + 0mn,S + �mn,S + o�`J�`a,S + �`b,SP + o�cJ�c,S + �d,SP     (35) 
lpIS = l],S + 0mq,S                               (36) 

 

Tabela 8 - Valores de base do BSM1 para o fracionamento estacionário das variáveis de estado. 

Variável % DQOT Valor (mg/L) 

DQOT 100,00 382,00 

SI 7,87 30,00 

SS 18,23 69,50 

XI 13,43 51,20 

XS 53,08 202,32 

XB,H 7,39 28,17 

XB,A 0 0 

XP 0 0 

 
A porcentagem de DQOT relativa à biomassa heterotrófica (XBH,e) no efluente 

foi mantida constante. A fração relativa à poluição particulada lentamente 

biodegradável (XI) foi ajustada de maneira a manter a soma das frações igual a 100. Os 

resultados foram agrupados na Tabela 9. Percebe-se que se é normal que a DQO do 

efluente seja afetada pelo fracionamento, especialmente pelas variações das frações não 

biodegradáveis (SI e XI), a concentração em nitratos assim como a de nitrogênio total é 

muito sensível ao fracionamento. Isto vem do fato de que a poluição biodegradável, a 

principal presente no meio, é largamente utilizada nos compartimentos em anoxia 

(funcionando sem fornecimento de oxigênio) para a desnitrificação.  
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Tabela 9. Efeito da variabilidade do fracionamento em regime estacionário sobre a qualidade do 
efluente da instalação.  

Parâmetros / 
Variáveis de 

estado 

%DQOT Concentração (mg/L) 

máx mín BSM1 máx mín 

SI 15 5 7,87 57,18 19,06 

SS 20 15 18,23 76,24 57,18 

XI 15 10 13,43 57,18 38,12 

XS 62,61 42,61 53,08 238,7 162,4 

XB,H 7,39 7,39 7,39 28,17 28,17 

DQOe - - 47,58 74,40 36,55 

NTKe - - 3,33 3,77 3,01 

NGLe - - 13,75 18,12 11,51 

SNhe - - 1,71 2,12 1,42 

SNoe - - 10,43 15,03 7,80 

 

4.5.2.2. Composição do esgoto doméstico da base de dados do BSM1 
 

 

Antes de prosseguir na apresentação dos resultados da análise de sensibilidade 

do fracionamento da DQO em estado dinâmico, fez-se uma avaliação das variações 

temporais do fracionamento com valores da biblioteca do BSM1. As Figuras 39, 40 e 41 

apresentam a evolução da vazão, da DQO total e do nitrogênio amoniacal durante 28 

dias de monitoramento com tempo seco, respectivamente. O instante 0 (zero) 

corresponde à meia-noite de uma segunda-feira. 
 

 

Figura 39. Variação da vazão de entrada (Q0) para um período de 28 dias em tempo 
seco no BSM1. 
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Figura 40. Variação da DQO total (DQOT) na entrada da instalação para um período 
de 28 dias em tempo seco no BSM1. 

 

 

Figura 41. Variação do nitrogênio amoniacal (N-NH4) na entrada da instalação para 
um período de 28 dias em tempo seco no BSM1. 

 

 Observando-se a Figura 39 percebe-se certa variação na concentração da DQOT 

em relação aos dias da semana, isso é visualizado a partir de uma considerável 

diminuição de valor para o fim de semana (dias 6/7, 13/14, 20/21 e 27/28). Mas as 

concentrações de N-NH4 para o mesmo período apresentam-se constantes para a base 

de dados do BSM1. A variação da vazão na entrada da estação sofre também se altera 

ao longo do dia, sendo alternados picos máximo e mínimo previstos para após o almoço 

e começo da madrugada, respectivamente. 

4.5.2.3. Comparação com os Fracionamentos Experimentais 
 
 

 Nas Figuras 42, 43 e 44 são comparadas as variações da concentração ao longo 

do tempo do afluente (na entrada da instalação) para as frações SI, SS e XI, 

respectivamente. De maneira geral, comparando-se as amostras provenientes das ETE 

Caçote e Janga, pode-se concluir que ambas apresentam comportamentos parecidos 
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apesar de diferirem nas suas concentrações, sendo possível encontrar semelhanças nas 

suas variações dinâmicas para as frações citadas.  

Quando comparadas com as variações dessas frações ao longo do tempo para o 

fracionamento das variáveis da biblioteca do BSM1, verifica-se diferenças importantes 

nos perfis de SI e de XI. Na Figura 42 foi observado que a concentração de SI para o 

BSM1 é constante em qualquer instante do período analisado enquanto que para os 

dados do fracionamento experimental de ambas as estações a sua concentração sofre 

variações importantes ao longo do tempo. Foi constatado que os dados da ETE Janga 

apresentam uma maior dispersão entre as concentrações previstas quando comparadas 

com os dados da ETE Caçote. 

 

Figura 42. Variação da concentração de SI no afluente considerando o fracionamento 

do BSM1 (SI) e dos esgotos da ETE Caçote (C1 e C3) e da ETE Janga (J1, J2 e J3). 

 

De maneira geral, para a variável rapidamente biodegradável (SS) pode-se 

afirmar que não foi fácil obter uma perfeita adequação entre os valores de DQO total 

para as diferentes simulações uma vez que o perfil de concentração foi bastante variável 

e superior aos valores observados para o fracionamento da base de dados do BSM1. 

Exceto C1, para o qual foi verificado um comportamento semelhante ao do BSM1, o 

que ficou evidenciado pela superposição das curvas em estado dinâmico, e mostrou-se 
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dentro da mesma ordem de grandeza. No caso de J2 a variabilidade do fracionamento 

levou a um perfil de concentração de SS abaixo do observado para o BSM1. Os gráficos 

para Ss estão apresentados na Figura 43.  

Conforme apresentado na Figura 44 a variável XI originada dos fracionamentos 

experimentais não apresentou um valor significativo e pode ser desprezada para fins 

práticos, entretanto apenas para J3 o perfil de concentração permaneceu numa faixa de 

grandeza considerável. 

 

Figura 43: Variação da concentração de SS no afluente considerando o fracionamento 
do BSM1 (SS) e dos esgotos da ETE Caçote (C1 e C3) e da ETE Janga (J1, J2 e J3). 
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Figura 44: Variação da concentração de XI no afluente considerando o fracionamento 
do BSM1 (XI) e dos esgotos da ETE Caçote (C1 e C3) e da ETE Janga (J1, J2 e J3). 

 

Considerando a qualidade do efluente tratado (saída da estação) na variação 

temporal das concentrações de nitrogênio amoniacal (Snh) e de nitratos (Sno) para os 

fracionamentos testados foi observado um comportamento similar para todos os estudos 

realizados (Figuras 45 e 46). Conforme a legislação brasileira em vigor (CONAMA, 

2011) os valores previstos estão acima do valor estipulado como limite para lançamento 

de efluentes de estação de tratamento de esgoto em corpo hídrico (nitrogênio total < 10 

mg/L).  
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Figura 45:Variação do nitrogênio amoniacal e de nitratos no efluente tratado para os 
fracionamentos testados com C1(a) e C3 (b). 
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Figura 46: Variação do nitrogênio amoniacal e de nitratos no efluente tratado 

para os fracionamentos testados com J1(a), J2 (b) e J3 (c). 
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5. CONCLUSÕES 
 

O presente trabalho estudou efluentes domésticos de duas ETE´s da Região 

Metropolitana do Recife sendo uma de pequeno porte – ETE Caçote – e uma de grande 

porte – ETE Janga. 

Na etapa de caracterização global das amostras conclui-se que a ETE Caçote 

mesmo sendo de pequeno porte recebe uma carga orgânica (carbono e nitrogênio) maior 

para ser tratada e que nem uma das duas estações removem satisfatoriamente compostos 

nitrogenados (amônio e nitrogênio orgânico). 

O fracionamento da matéria orgânica em função da DQO foi realizado através 

de teste de biodegradabilidade em reator batelada, usando-se amostras de efluentes 

bruto e filtrado em membrana de porosidade 1,20 µm, para obtenção das variáveis de 

entrada do modelo ASM1. Este método foi satisfatório para determinação das variáveis 

e apresenta como vantagens a facilidade de montagem e de baixo custo. Durante o 

monitoramento dos reatores foram utilizados métodos espectrofotométricos que 

facilitaram o acompanhamento dos reatores, apresentando de maneira qualitativa a 

evolução da degradação da DQO ao longo do experimento. 

Quanto à composição dos efluentes estudados para as duas ETE´s, o teor de 

material orgânico biodegradável (Ss e Xs) foi muito elevado situando-se na faixa de 70 

à 90 % da DQO total. Enquanto que a matéria orgânica inerte (Si e Xi) apresentou 

concentração inferior a 18 % sendo que a coleta 3J compõe cerca de 30 % de material 

refratário. Dessas porcentagens os valores encontrados para a fração Xi não foram 

significativos. Conforme dados da literatura, conclui-se que os valores encontrados 

nesse trabalho de fracionamento da matéria orgânica coincidem com as ordens de 

grandeza. 

As simulações realizadas no BSM1 com os fracionamentos experimentais 

mostraram diferenças no afluente para Si, Xi e Ss. 

Para as concentrações de Sno e Snh no efluente tratado não foram evidenciadas 

variações no perfil para os diferentes fracionamentos. 
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6. PESPECTIVAS FUTURAS 

 

• Determinar as variáveis para os compostos nitrogenados. 

• Estudar o tempo de residência hidráulico para se conhecer a eficiência real das 

estações. 

• Realizar novas coletas em tempo seco, chuvoso e final de semana. 
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ANEXO 1 

 
Tabela 1: Matriz de Petersen para o modelo ASM1 (adaptado de Henze et al., 

1987). 

 


