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A shadow from before 

 

“Standing on the ocean shore 

Waves rushing through my toes 

Images run across my mind 

From the days of long ago 

 

A time when ships were massive 

Cutting paths from port to port 

Meeting people of different origins 

Happy tidings to report 

 

Yet in each and every country 

And unbeknownst to them 

A plague would soon pay visit 

For lack of sanitation 

 

Garbage soon drew rodents 

With fleas that carried disease 

Thousands started dying 

Black Death had breached the seas 

 

Fear then consumed me 

In my environment did I see 

A replay conjured from the past 

A beach of scattered debris 

 

Haven't we learned our lesson 

And with this I must implore  

Please open up your eyes and see  

It's a shadow from before” 

 

Sylvia Stults 
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Resumo da Tese apresentada à COPPE/UFRJ como parte dos requisitos necessários para 

a obtenção do grau de Doutor em Ciências (D.Sc.) 

 

ESTABILIDADE E DESEMPENHO DE LODO GRANULAR AERÓBIO NO 

TRATAMENTO DE EFLUENTES COMPLEXOS 

 

Kalina Lígia de Souza Duarte 

 

Outubro/2019 

 

Orientadores: Claudio Fernando Mahler 

                       João Paulo Bassin 

 

Programa: Engenharia Civil 

 

Nesse trabalho, investigou-se a influência de determinadas condições 

operacionais em reatores em batelada sequencial (RBS) de lodo granular aeróbio (LGA), 

na estabilidade da biomassa granular, e na sua eficiência no tratamento de efluentes 

complexos. Em um primeiro estudo, observou-se que o tempo de armazenamento dos 

grânulos influencia diretamente no seu período de recuperação quando retornado às 

condições operacionais anteriores à estocagem. Em uma segunda etapa da pesquisa, 

avaliou-se a eficiência de um reator de LGA no co-tratamento de lixiviado com esgoto 

sintético em proporções gradualmente crescentes do primeiro (1 a 10% volume/volume). 

Observou-se que as propriedades do lodo, em termos de sedimentabilidade, melhoraram 

com o incremento do lixiviado. A remoção de amônio foi em torno de 100% para as 

proporções de 1, 2 e 5% de lixiviado. A adição de 1 e 2% de lixiviado propiciou alta 

liberação e absorção de fosfato, contudo, com 5 e 10%, a atividade de biodesfosfatação 

foi drasticamente afetada. Em uma terceira etapa da tese, avaliou-se a remoção de corante 

azo Reactive Red 239 (RR239) por meio de LGA. Os resultados mostraram que a 

presença do corante azo não afetou estrutura e a estabilidade dos grânulos e o reator foi 

eficiente na remoção de matéria orgânica, amônio e fósforo, no entanto, a degradação do 

corante foi muito baixa. Uma etapa de pós-tratamento empregando enzima peroxidase de 

nabo (Brassica rapa) permitiu atingir remoção de 70% do corante azo.  
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Abstract of Thesis presented to COPPE/UFRJ as a partial fulfillment of the requirements 

for the degree of Doctor of Science (D.Sc.) 

 

STABILITY AND PERFORMANCE OF AEROBIC GRANULAR SLUDGE IN THE 

TREATMENT OF COMPLEX EFFLUENT 

 

Kalina Lígia de Souza Duarte 

 

October/2019 

 

Advisors: Claudio Fernando Mahler 

      João Paulo Bassin 

 

Department: Civil Engineering 

 

In this study, the influence of certain operating conditions on aerobic granular 

sludge (AGS) sequencing batch reactors (SBR), the stability of granular biomass, and its 

efficiency in the treatment of complex wastewaters, was investigated. In a first study, it 

was observed that the storage time of granules directly influences their recovery period 

when returned to operating conditions prior to storage. In a second stage of the research, 

the efficiency of an AGS reactor in the co-treatment of synthetic wastewater and leachate 

in gradually increasing proportions of the first (1 to 10% volume/volume) was evaluated. 

It was observed that the sludge properties, in terms of settleability, improved with the 

leachate increment. Ammonium removal was around 100% for the leachate proportions 

1, 2 and 5%. The addition of 1 and 2% of leachate provided high phosphate release and 

absorption, however, with 5 and 10%, the biodephosphatation activity was drastically 

affected. In a third stage of the thesis, the removal of Reactive azo dye 239 (RR239) by 

AGS was addressed. The results showed that the presence of azo dye did not affect 

granule structure and stability and the reactor was efficient to remove organic matter, 

ammonium and phosphorus, however, the degradation of the dye was very low. A post-

treatment step using turnip peroxidase enzyme (Brassica rapa) allowed to achieve 70% 

removal of azo dye. 
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1. Introdução  

 

Durante muitos anos, a população humana cresceu lentamente, controlada por 

doenças e outros fatores. No entanto, o desenvolvimento tecnológico, as melhorias 

contínuas no saneamento e as descobertas de novas medicamentos, fizeram com que a 

população aumentasse rapidamente. De acordo com os dados do Fundo de População das 

Nações Unidas (UNFPA), em 2019, a população mundial alcançou níveis de 7,6 bilhões 

de pessoas. Assim, são mais de sete bilhões de pessoas consumindo produtos e gerando 

grandes quantidades de resíduos e efluentes nas mais diversas atividades.  

As melhorias na sociedade ocasionadas pelas tecnologias foram favoráveis ao 

aumento da expectativa de vida da população, no entanto, ela também é responsável pelo 

aumento da demanda por bens de consumo e, consequentemente exploração de recursos 

e geração de resíduos sólidos e líquidos. O gerenciamento de resíduos sólidos representa 

um problema difícil e complexo para a sociedade e para o poder público, principalmente 

nos países em desenvolvimento e nos mais pobres.  O manejo inadequado destes resíduos 

afeta gravemente a saúde pública e ao meio ambiente, e quando dispostos em aterro 

sanitário, levam à geração de lixiviado, líquido de cor escura popularmente conhecimento 

como chorume, proveniente da degradação da matéria orgânica e que é de difícil 

tratabilidade. Os efluentes, provenientes das mais diversas atividades industriais e 

domésticas, também são responsáveis por causar desequilíbrios ao meio ambiente e à 

saúde de várias espécies. 

Os efluentes lançados sem tratamento diretamente no solo e nos corpos de água 

ou tratados inadequadamente representam grandes riscos aos ecossistemas aquáticos e 

aos solos, uma vez que contêm altas concentrações de poluentes. Os esgotos domésticos 

apresentam uma composição rica em matéria orgânica e nutrientes. Porém, nos dias 

atuais, estes efluentes vêm apresentando características diferentes daquelas de alguns 

anos atrás, apresentando uma composição bastante variada incluindo alguns poluentes 

emergentes, o que pode dificultar seu tratamento e ainda causar sérios problemas aos 

corpos hídricos. Já os efluentes industriais são complexos e são constituídos por grandes 

quantidades de compostos potencialmente inibidores ou tóxicos (por exemplo, compostos 

aromáticos, fenóis, compostos clorados ou fluorados, compostos orgânicos voláteis 

(COV), metais pesados, surfactantes, biocidas (SIPMA et al., 2010), o que pode acarretar 

sérios problemas a curto e longo prazo, pois os contaminantes químicos tóxicos na água 

se acumulam ao longo do tempo nos seres vivos que os consomem. 

http://www.unfpa.org/public/
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Outro efluente com um grande potencial poluidor e de difícil tratabilidade é o 

lixiviado dos aterros sanitários. Este efluente é bastante complexo, podendo apresentar 

níveis elevados de metais pesados e de vários outros contaminantes. AL-WABEL et al. 

(2011), constataram que os lixiviados do aterro continham altas concentrações de Cd, Hg, 

Ni, Mn, Cu e Pb, sendo que a toxicidade desses líquidos depende da concentração dos 

metais (principalmente Cd) associados à matéria orgânica. Os lixiviados podem ser 

classificados como jovens ou antigos de acordo com o estágio de decomposição dos 

resíduos depositados nos aterros. Lixiviados novos apresentam elevadas quantidade de 

ácidos graxos voláteis (AGV), enquanto os antigos são constituídos principalmente por 

matéria orgânica refratária (como substâncias húmicas) e altas concentrações de 

nitrogênio amoniacal (RENOU et al., 2008; REN et al., 2017). 

Muitas estratégias podem ser utilizadas para o tratamento de lixiviados, incluindo 

o tratamento no próprio aterro sanitário, através da recirculação para a célula do aterro, 

transporte para estação de tratamento de águas residuárias e co-tratamento com efluentes 

domésticos. O tratamento do lixiviado geralmente é realizado por meio de vários 

processos físico-químicos e biológicos (aeróbios e anaeróbios). Os primeiros apresentam 

elevado custo, relacionado ao consumo de energia e de produtos químicos (RENOU et 

al., 2008),  fazendo com que os processos biológicos sejam mais utilizados. No entanto, 

muitas vezes estes não são eficientes no tratamento de lixiviados, principalmente quando 

os mesmos são oriundos de aterros velhos, nos quais a quantidade de matéria orgânica 

refratária é substancial (DI IACONI et al., 2006).  

As indústrias são grandes fontes de poluição ambiental. Com base no tipo de 

indústria, vários níveis de poluentes podem ser lançados no meio ambiente direta ou 

indiretamente através das redes de esgotamento público. As características das águas 

residuárias industriais geralmente podem ser representadas por determinados parâmetros 

globais, tal como demanda química de oxigênio (DQO) e demanda bioquímica de 

oxigênio (DBO), como também por outros parâmetros como sólidos suspensos (SS), 

nitrogênio amoniacal (NH4
+-N), metais pesados, pH, cor, turbidez e parâmetro 

ecotoxicológicos (LIN et al., 2012). 

Entre os ramos de atividades industriais consideradas poluidoras, está a indústria 

têxtil. Esse tipo de atividade produz grandes quantidades de efluentes, geralmente 

fortemente coloridos, devido principalmente aos ineficientes processos de tingimento 

(MEZOHEGYI et al., 2008). A água residuária da indústria têxtil varia amplamente em 

termos de composição devido à impureza natural das fibras e às substâncias químicas 
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usadas em diferentes processos desse setor industrial. No entanto, os efluentes têxteis 

apresentam duas importantes características: a alta carga orgânica e a cor intensa derivada 

dos corantes utilizados no processo (KHANDEGAR e SAROHA, 2013). Os corantes são 

recalcitrantes e não são facilmente degradados por métodos convencionais de tratamento 

(FARABEGOLI et al., 2010).  

A remoção de corantes das águas residuárias têxteis é uma preocupação ambiental 

importante, uma vez que pode levar à contaminação dos corpos aquáticos, limitando o 

uso das águas para vários fins e ainda provocar danos severos a todo ecossistema presente 

no corpo receptor. Além dos corantes, esses efluentes são ricos em produtos químicos, 

alguns dos quais são não biodegradáveis e carcinogênicos, representando uma grande 

ameaça à saúde e ao meio ambiente se não forem tratados adequadamente (GHALY et 

al., 2014). Adicionalmente, a presença de cor nas águas residuárias têxteis prejudica a 

penetração da luz, comprometendo os ecossistemas nos corpos d’água receptores 

(FRANCA et al., 2015). 

O tratamento de efluentes da indústria têxtil é feito principalmente por métodos 

físicos e químicos, porém, atualmente os sistemas biológicos estão se tornando mais 

atraentes devido aos menores custos envolvidos. Entre as alternativas de processos 

biológicos, os sistemas aeróbios estão sendo usados para o tratamento de águas 

residuárias têxteis, mas geralmente o tratamento não é adequado. Ao contrário, os 

sistemas anaeróbios são capazes de lidar com altas cargas orgânicas, e muitos corantes 

são suscetíveis à transformação redutiva sob condições anaeróbias. Particularmente no 

caso de corantes azo reativos, uma combinação de etapas biológicas anaeróbias e aeróbias 

é adequada para obter tanto a remoção da cor quanto a mineralização da molécula de 

corante  (PANDEY et al., 2007; FARABEGOLI et al., 2010). 

O tratamento de efluentes industriais é um grande desafio devido aos grandes 

volumes envolvidos e à diversidade de poluentes contidos nessas matrizes, e deve ser 

economicamente viável e sustentável. No entanto, estes efluentes têm geralmente uma 

elevada resistência à biodegradação e natureza físico-química extrema (por exemplo, pH, 

temperatura, salinidade) e contêm substâncias sintéticas e naturais que podem ser tóxicas 

ou inibir processos de tratamento biológico (LIN et al., 2012).  

Alguns efluentes industriais e os lixiviados de aterros sanitários apresentam 

elevadas concentrações de nitrogênio amoniacal, fator que dificulta seu tratamento e 

acarreta impactos negativos aos corpos hídricos. Apesar do nitrogênio ser um elemento 

essencial para a existência de vida na Terra, assim como para manutenção das espécies 
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aquáticas, esse nutriente, juntamente com o fósforo, quando descarregados em altas 

concentrações em águas superficiais, provocam o enriquecimento do meio em substrato 

para o crescimento de espécies aquáticas, ocasionando o fenômeno da eutrofização. A 

eutrofização dos corpos d’água é um dos problemas ambientais mais difundidos no 

mundo devido às várias consequências e as dificuldades em reverter o processo, com 

elevados custos no tratamento de águas eutrofizadas. Uma importante consequência do 

enriquecimento das águas em nutrientes é o aumento do crescimento de algas e a 

formação de densa forragem de grandes plantas aquáticas flutuantes, juntamente com a 

mortandade de várias espécies aquáticas devido à depleção do oxigênio presente nos 

corpos hídricos, decorrente da degradação da matéria orgânica por organismos 

heterotróficos. 

Altas concentrações de nitrogênio na água sob a forma de nitrato e nitrito também 

ocasionam problemas ambientais e de saúde pública. O nitrato em si não é tóxico para os 

seres humanos. O nitrato se torna um problema somente quando é convertido em nitrito, 

resultando em metemoglobinemia, também conhecida como síndrome do bebê azul  

(MAJUMDAR, 2003), uma condição que ocorre quando o nitrito oxida o ferro no sangue 

e limita o transporte de oxigênio ao redor do corpo e faz com que as veias e a pele 

apareçam em azul (MURPHY et al., 2010). O nitrato é convertido em nitrito pelas 

bactérias intestinais, atuando como agente oxidante para formar metemoglobina nos 

glóbulos vermelhos (MAJUMDAR, 2003). O nitrito produzido a partir do nitrato ou 

ingerido diretamente através do consumo de água contaminada entra na corrente 

sanguínea principalmente através do trato gastrointestinal superior.  

Os compostos de nitrogênio podem ainda ocasionar a proliferação de 

cianobactérias tóxicas, pois a eutrofização favorece a multiplicação e a dominância de 

cianobactérias prejudiciais (CyanoHABs), tanto as comunidades planctônicas como 

bentônicas (PAERL e PAUL, 2011). As cianobactérias podem ser perigosas para 

humanos e outros animais, e também para organismos aquáticos, uma vez que algumas 

espécies produzem metabólitos secundários altamente tóxicos, como cianotoxinas. As 

toxinas conhecidas como microcistinas, nodularinas e cilindrospermopsina podem causar 

danos ao fígado e aos rins, citotoxicidade, neurotoxicidade, toxicidade da pele, distúrbios 

gastrointestinais e outros problemas (ZANCHETT, 2013). 

Considerando a complexidade de alguns efluentes e as dificuldades enfrentadas 

nos processos de tratamento convencionais, a tecnologia de lodo granular aeróbio (LGA) 

surge como alternativa para realizar o tratamento biológico dessas matrizes de forma 
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sustentável e eficiente. Essa tecnologia apresenta inúmeras vantagens. Os reatores com 

LGA são compactos, eficientes e econômicos, e promovem a remoção conjunta dos 

nutrientes e matéria orgânica em um único tanque reacional, não necessitando de vários 

reatores como ocorre no processo de lodo ativado convencional e em outros sistemas de 

tratamento com remoção biológica de nutrientes, no qual inúmeros tanques anaeróbio, 

anóxicos e aeróbios são dispostos em sequência. Os processos que requerem diferentes 

condições redox não ocorrem em diferentes compartimentos, mas dentro do próprio 

grânulo, em função das zonas aeróbias, anóxicas e anaeróbias que são formadas nesse 

microambiente (GAO et al., 2011). Os grânulos aeróbios possuem a capacidade de 

suportar cargas de choque e tóxicas (BEUN et al., 1999; FIGUEROA et al., 2008). Muitas 

pesquisas foram realizadas com o LGA no tratamento de efluentes de difícil tratabilidade 

com processos biológicos (SCHWARZENBECK et al., 2004; WANG et al., 2007; 

ZHANG et al., 2011; CALUWÉ et al., 2017; CALUWÉ et al., 2017b). 

A maioria das pesquisas com LGA no tratamento de efluentes complexos, 

utilizaram ciclos de longa duração, fator que aumenta os custos operacionais das ETEs. 

Além disso, grande parte desses estudos não avalia o impacto dos compostos presentes 

nos diversos efluentes na estrutura física dos grânulos. Dessa forma, a presente pesquisa 

buscou compreender a relação entre as propriedades físicas do LGA e seus aspectos 

fundamentais para manutenção de uma biomassa estável durante o tratamento de 

efluentes. 

 

1.1.Objetivos 

 

1.1.2. Objetivo geral 

 

Esse trabalho tem como objetivo investigar a aplicação da tecnologia de lodo 

granular aeróbio (LGA) para o tratamento de efluentes complexos e de difícil 

tratabilidade, tais como lixiviado de aterro sanitário combinado à esgoto sintético, e 

efluente têxtil simulado. Em uma primeira abordagem, o estudo focará na reativação de 

biomassa granular pré-formada e estocada por diferentes períodos, investigando o efeito 

do tempo de armazenamento na atividade biológica. Em seguida, serão avaliados os 

efeitos da adição de lixiviado ao tratamento de esgoto sintético e dos componentes 

presentes no efluente têxtil simulado estudado na atividade e propriedades físicas da 

biomassa granular.  
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1.1.3. Objetivos específicos 

 

➢ Investigar o efeito do armazenamento do LGA nas suas propriedades físicas e 

atividade biológica; 

➢ Avaliar a remoção de matéria orgânica e nutrientes no co-tratamento de esgoto 

sintético e lixiviado de aterro sanitário em diversas proporções volume/volume 

(v/v) de cada um por meio do processo de LGA; 

➢ Investigar o efeito do lixiviado nas propriedades físicas do LGA;  

➢ Avaliar o uso de LGA no tratamento de efluente têxtil simulado, com foco na 

remoção de corante azo; 

➢ Avaliar o efeito do corante azo na estabilidade, propriedades físicas e bioatividade 

dos grânulos; 

➢ Avaliar um processo alternativo e complementar ao LGA, verificando sua eficácia 

para a remoção do corante; 

 

Todos os estudos específicos mencionados acima estão descritos em capítulos 

individuais, cada qual contendo uma breve contextualização ao assunto, materiais e 

métodos utilizados, resultados, discussão e conclusões.  

Antes da descrição de cada estudo, será apresentada uma revisão bibliográfica no 

intuito de fornecer a fundamentação teórica necessária para o entendimento e 

desenvolvimento desse trabalho de pesquisa.
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2. Revisão Bibliográfica 

 

2.1. Efluentes domésticos e industriais  

 

Um dos principais problemas ambientais é a contaminação ininterrupta resultante das 

atividades relacionadas aos processos industriais e aos produtos e subprodutos gerados 

nessas atividades. O crescimento populacional associado à industrialização resultou na 

degradação de vários ecossistemas naturais. No caso dos ambientes aquáticos, a 

degradação é causada principalmente pela descarga de efluentes industriais e municipais 

não tratados ou tratados de forma inadequada (CHAN et al., 2009). Os potenciais efeitos 

deletérios dos poluentes presentes nos efluentes sobre a qualidade dos corpos d'água 

receptores são múltiplos e dependem do volume de descarga e da 

concentração/composição química e microbiológica desses efluentes (AKPOR e 

MUCHIE, 2011).  

Os esgotos domésticos apresentam uma composição homogênea, relativamente 

constante, apesar da ocorrência de variações ao longo do dia ou sazonais. No geral, esses 

efluentes são caracterizados por possuírem baixa concentração de matéria orgânica em 

comparação com alguns efluentes oriundos de indústrias. Os efluentes industriais 

frequentemente apresentam composição bastante variável, e normalmente contêm 

elevada quantidade de material orgânico (DQO > 1000 mg.L-1), às vezes de difícil 

tratamento. As dificuldades enfrentadas no tratamento desses tipos de efluentes estão 

principalmente relacionadas à alta resistência à biodegradação, à carga de compostos 

tóxicos ou às suas características extremas, tais como pH, temperatura e salinidade 

(SIPMA et al., 2010; LIN et al., 2012). Alguns compostos tóxicos presentes matrizes 

industriais podem ser biodegradáveis (por exemplo, fenóis, clorofenóis, aromáticos) ou 

ainda inertes à biodegradação, tais como metais pesados (SIPMA et al., 2010). Alguns 

efluentes industriais, tais como os gerados pela indústria têxtil, são muitas vezes 

carregados de corantes, os quais também são difíceis de serem removidos por processos 

de natureza biológica. A Tabela 1, mostra as características dos esgotos domésticos 

brasileiros e de alguns efluentes industriais. 
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Tabela 1: Características de efluentes domésticos e industriais. 

Parâmetros Unidade 
Esgoto doméstico 

(JORDÃO e PESSOA) 

Efluente de 

abatedouro 

avícola 

Efluente de 

indústrias de 

laticínios 

(MACHADO, et al., 

2002) 

Efluente têxtil 

(FREITAS, 2002) 

Sólidos Totais mg.L-1 370 - 1160 1.500,0* 100 - 2000 --- 

DQO mg.L-1 200 - 800 1.400 e 11.118** 6000 1000 

DBO5 mg.L-1 100 - 400 710 e 4.633** 4000 300 

Nitrogênio Total mgN.L-1 20 - 85 110 a 700 116 30 - 40 

Nitrogênio 

Orgânico 
mgN.L-1 10 - 35 --- --- --- 

Nitrogênio 

Amoniacal 
mgNH4

+-N.L-1 10 - 50 3 -300** --- 20 - 30 

Fósforo Total mgP.L-1 5 - 20 13 - 120** 1 - 46 5 - 10 

pH --- 6,7 - 8,0 6,5* 1 - 12 7 - 10 

*OLIVEIRA et al. (2012); ** JOHNS (1995) 

 

Tratar os efluentes é uma necessidade e obrigatoriedade, para adequação às 

normas e à legislação, com compromisso ambiental de preservar os ecossistemas 

aquáticos e terrestres, e a saúde pública. Com a legislação ambiental e os padrões de 

qualidade de saúde  cada vez mais restritivos, surgem demandas para criação de 

estratégias para o desenvolvimento de tecnologias mais sustentáveis, melhoria dos 

processos existentes e desenvolvimento de sistemas industriais fechados de purificação e 

reciclagem de água (MARQUES e RANGEL, 2008). Muitos trabalhos vêm sendo 

realizados buscando o desenvolvimento de novas tecnologias de tratamento de efluentes 

e o aprimoramento de técnicas já existentes, para serem aplicados individualmente ou em 

combinação com outros, de modo a exercer um papel suplementar aos métodos biológicos 

e químicos convencionais (CHAKINALA et al., 2009). Apesar dessa inovação no setor 

do saneamento, a maioria dos efluentes, tanto os de origem doméstica como industrial, 

são atualmente tratados por meio de processos biológicos, que permitem o tratamento de 

grandes volumes de efluentes com custos relativamente baixos, transformando compostos 

tóxicos em CO2 e H2O (sob condições aeróbias) ou em CH4 e CO2 (sob condições 

anaeróbias). A principal aplicação deste tipo de processo está voltada à remoção da 

matéria orgânica presente nas águas residuárias, embora nos últimos anos outra classes 

de poluentes, como nutrientes e micropoluentes, estão sendo alvos da depuração biológica 

(CORDI et al., 2008; BASSIN et al., 2012a; MARGOT et al., 2016). 
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2.2. Tecnologias de tratamento de efluentes 

 

2.2.1. Tratamento convencional  

 

No tratamento de águas residuárias, o sistema biológico é uma opção promissora. 

Em comparação com outros métodos, possui como vantagem o baixo custo e não 

acarretam poluição secundária. Com análise apropriada e controle ambiental, quase todas 

as águas residuárias contendo constituintes biodegradáveis e com relação DBO/DQO 

preferencialmente igual ou acima de 0,5 podem ser tratadas facilmente por meios 

biológicos (METCALF e EDDY, 2013). O tratamento biológico pode ser realizado em 

ambiente aeróbio, e anaeróbio; o primeiro envolve o uso de oxigênio livre ou dissolvido 

por microrganismos (aeróbios) na conversão de resíduos orgânicos em biomassa e CO2, 

enquanto no segundo, na ausência de oxigênio, os resíduos orgânicos são degradados em 

CH4, CO2 e H2O através das etapas básicas de hidrólise, acidogênese, acetogênese e 

metanogênese (CHAN et al., 2009). Há ainda uma terceira condição na qual oxigênio não 

está presente, mas há outros aceptores de elétrons, tais como nitrito e nitrato, condição 

essa designada como anóxica. 

Em geral, os sistemas aeróbios são adequados para o tratamento de águas 

residuárias de baixa carga orgânica (DQO biodegradável inferior a 1000mg.L-1), 

enquanto que sistemas anaeróbios são adequados para o tratamento de águas residuárias 

de alta carga orgânica (DQO biodegradável acima de 4000 mg.L-1). No entanto, em 

comparação com sistemas anaeróbios, os sistemas aeróbios conseguem uma eficiência de 

remoção de matéria orgânica solúvel biodegradável mais elevada e a biomassa produzida 

é geralmente bem floculada, resultando em menor concentração de sólidos suspensos no 

efluente tratado. Como resultado, a qualidade do efluente final de um sistema aeróbio é 

geralmente melhor do que um sistema anaeróbio (CHAN et al., 2009). 

Dos processos de tratamento biológico convencionais, o sistema de lodos ativados 

(SLA) é o mais difundido e estudado. Desde que o SLA foi apresentado, há mais de 100 

anos, esta tecnologia apresenta papel crucial nos atuais sistemas de tratamento de esgoto. 

O lodo ativado é uma mistura de sólidos inertes de esgoto combinado com uma população 

microbiana, principalmente de bactérias, que cresce nos substratos biodegradáveis 

presentes nessa matriz aquosa, se reproduzindo e gerando um lodo que precisa de 

destinação adequada  (BASSIN, 2012). A operação de sedimentação e retorno de lodo 
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como parte do funcionamento das plantas de tratamento foi uma invenção de Ardern e 

Lockett nos anos de 1914 (VAN LOOSDRECHT e BRDJANOVIC, 2014).  

  Os projetos mais comuns de lodos ativados usam reatores convencionais, aeração 

por passos e são de fluxo contínuo. Um SLA convencional contempla etapas de 

tratamento preliminar, tratamento primário (decantador primário), um tanque de aeração 

e um decantador (clarificador) secundário. O tanque de aeração, que recebe o afluente 

oriundo do decantador primário (na configuração convencional), pode ser aerado por 

meio de aeradores de subsuperfície ou superfície projetados para fornecer quantidade 

adequada de oxigênio dissolvido à água para o desenvolvimento de microrganismos 

aeróbios. O efluente do tanque de aeração flui para o decantador secundário onde ocorre 

a separação entre o lodo sedimentado e o líquido clarificado (efluente tratado). O 

sobrenadante do clarificador pode então ser descarregado para os corpos receptores ou 

ser submetido à unidade de desinfecção ou pós-tratamento, dependendo do uso do 

efluente tratado. Parte dos sólidos do sedimentador é enviada de volta ao tanque de 

aeração por meio do reciclo do lodo e outra parte (lodo em excesso) é enviada para 

digestores ou diretamente para secagem/desidratação visando a sua destinação final 

(SHAIKH et al., 2013). A  Figura 1 mostra um esquema simplificado de um SLA, que 

não ilustra a etapa de tratamento primário (decantador primário). Há ainda a variante 

conhecida como aeração prolongada, na qual não há decantação primária e todos os 

sólidos oriundos do tratamento preliminar são alimentados ao tanque de aeração, 

submetido a elevadas idades do lodo para permitir a estabilização dos sólidos dentro do 

próprio reator. Nesse caso, não há necessidade de digestão do lodo em excesso, e o mesmo 

pode ser levado para desaguamento e descarte (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999). 

 

 
Figura 1: Esquema simplificado de um sistema de tratamento de efluentes por lodo 

ativado convencional. 

Fonte: Elaboração própria  

 

Tanque de Aeração Sedimentador 

Excesso de Lodo 

Efluente 

Lodo de Retorno  

     Afluente 
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Algumas modificações do processo de lodos ativados foram desenvolvidas, com 

o objetivo de possibilitar a remoção de nutrientes (nitrogênio e fósforo). Processos como 

o UCT (University of Cape Town) e Bardenpho (com dois, três ou quatro estágios) são 

alguns dos sistemas aplicados para a remoção de nutrientes de águas residuárias. 

Basicamente, as principais diferenças entre essas configurações se referem à disposição 

das diferentes zonas (anaeróbia/anóxica/aeróbia) e das correntes de reciclo. Por meio da 

incorporação de zonas anaeróbias, anóxicas e aeróbias (processos de tratamento multi-

estágio), não somente matéria orgânica e nitrificação, mas também remoção completa de 

nitrogênio e fósforo tornou-se possível de ser obtida (BASSIN, 2012). 

 

2.2.2. Reatores em bateladas sequenciais 

 

O reator em batelada sequencial (RBS) é uma modificação do processo de lodos 

ativados que opera em regime intermitente. O interesse por essa tecnologia, na sua forma 

atual, ocorreu durante o final dos anos 50 e início dos anos 60, devido a melhorias 

relacionadas à aeração e controle de processo. Em seus anos iniciais, o RBS foi usado 

principalmente para o tratamento de esgoto de pequenas comunidades e de efluentes 

industriais de baixa biodegradabilidade. Devido à flexibilidade do projeto e ao melhor 

controle do processo alcançados em decorrência dos avanços tecnológicos, o uso de 

sistemas em bateladas sequenciais não se limitou apenas ao campo do tratamento de 

esgoto doméstico, mas também encontrou ampla aceitação no tratamento biológico de 

efluentes industriais contendo produtos químicos de difícil tratamento (DUTTA e 

SARKAR, 2015).  

Em um tanque único, os processos e operações associados ao tratamento de águas 

residuárias são sequências no tempo, conforme a Figura 2, não necessitando de unidades 

separadas, como ocorre nos processos de lodos ativados de fluxo contínuo. Assim, todas 

as etapas do tratamento (enchimento, aeração, sedimentação e descarte do efluente final), 

descritas em maiores detalhes a seguir, ocorrem em um único tanque, através do 

estabelecimento de ciclos de operação que apresentam duração definida para cada etapa, 

de modo que a duração total do ciclo pode ser controlada de acordo com os objetivos 

desejados (VON SPERLING, 2002). Reatores em paralelo podem ser empregados para 

permitir alimentação contínua do efluente a ser tratado, de modo que cada um esteja 

submetido a determinação fase do ciclo operacional. Uma fase de ajuste ou repouso pode 
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ser incluído no sentido de ajustar o ciclo operacional e permitir que sempre haja um reator 

recebendo o fluxo afluente. 

 
Figura 2: Etapas de operação do reator em batelada sequencial (RBS). 

Fonte: Elaboração própria. 

 

As cinco fases distintas de operação de um RBS típico são descritas a seguir: 

 

➢ Enchimento: Durante a fase de enchimento, o tanque recebe a água residuária 

bruta que entra em contato com a biomassa ativa deixada no seu interior no final 

do ciclo anterior (DUTTA e SARKAR, 2015). Em geral, o RBS funciona como 

um processo de lodos ativados de aeração prolongada, de modo que não há 

decantação primária para separação dos sólidos orgânicos oriundos do tratamento 

preliminar (SARAYU e SANDHYA, 2012). O enchimento pode ser do tipo 

aerado, estático ou com mistura, dependendo das características das águas 

residuárias e do modo de operação (SARAYU e SANDHYA, 2012). O 

enchimento estático resulta em economia de energia, já que não envolve a entrada 

de ar ou agitadores. O enchimento com mistura pode promover a desnitrificação, 

caso haja, dentro do reator, espécies oxidadas de nitrogênio (notadamente nitrito 

e nitrato) remanescentes do ciclo operacional anterior. Já em condições 

estritamente anaeróbias, durante o enchimento estático, pode haver a liberação de 

ortofosfatos e consequente formação de polihidroxialcanoatos (PHA) pelos 

1 - Enchimento 

2 - Aeração 

3 - Sedimentação 

5 – Repouso  

4 - Descarte 
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organismos acumuladores de polifosfato (OAP), principais responsáveis pela 

remoção biológico de fósforo de águas residuárias (processo detalhado na seção 

2.3.2). Enchimento com aeração resulta no início imediato dos processos de 

degradação aeróbia dos substratos e consequente redução da duração do período 

subsequente de aeração. O sistema também pode alternar entre o enchimento 

estático, enchimento com mistura e enchimento com aeração, ao longo do ciclo 

operacional. Como será abordado em maiores detalhes na seção 2.2.3, em RBS 

com lodo granular aeróbio, é preferível que o enchimento ocorra de forma estática, 

promovendo a remoção de matéria orgânica, liberação de fosfato e melhoria da 

estabilidade da biomassa (PICKBRENNER, 2002).  

  

➢ Aeração: Esta fase é frequentemente projetada para permitir uma elevada 

eficiência de remoção de matéria orgânica e nutrientes. O tratamento é controlado 

pelo acionamento da aeração, que fica ligada ou desligada para produzir condições 

aeróbias, anaeróbias ou anóxicas. Variações como de reação mista e de reação 

aerada podem ser adotados. Durante a fase de aeração, as reações aeróbias 

inicializadas na etapa de enchimento aerado são completadas. Os projetos 

frequentemente incluem a conversão de nitrogênio amoniacal em nitrito e nitrato 

por meio do processo de nitrificação, abordado na seção 2.3.4. No modo de reação 

mista, além das condições aeróbias, pode haver combinações de condições 

anóxicas e anaeróbias estabelecidas dentro do reator (DUTTA e SARKAR, 2015), 

favorecendo assim a formação de PHA e liberação de ortofosfatos para o meio, e 

posterior absorção de ortofosfatos pelos OAPs durante a fase de aeração (DUTTA 

e SARKAR, 2015).  

 

➢ Sedimentação: após o período de reação (anaeróbia, anóxica ou aeróbia), a 

mistura e/ou aeração são desligadas, permitindo a sedimentação da biomassa. Esta 

fase permite a separação entre o lodo e o efluente tratado no RBS, que pode ter 

volume maior do que um clarificador secundário usado em um SLA convencional. 

Como toda a biomassa permanece no tanque até que alguma fração seja retirada, 

não há necessidade dispor de uma corrente de reciclo de lodo a partir do fundo 

dos clarificadores convencionais (VIGNESWARAN et al., 2007). Em contraste, 

em sistemas de lodo ativado convencionais, operados de modo contínuo, o licor 

misto sai com o efluente do tanque de aeração e passa através do clarificador e 
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grande parte do lodo adensado é retornado ao tanque de aeração 

(VIGNESWARAN et al., 2007), como já descrito na seção 2.2. Reatores contendo 

biomassa imobilizada na forma de biofilmes ou grânulos apresentam tempo de 

sedimentação reduzido, pois, ou o lodo está aderido a um suporte inerte (sistemas 

com biofilme) ou está aglomerado na forma de estruturas granulares de rápida 

sedimentação (caso do lodo granular aeróbio). 

 

➢ Descarte: Esta é a fase onde o efluente tratado é descartado. Existem vários 

mecanismos de retirada de efluente disponíveis. Em qualquer caso, devem ser 

projetados e operados de maneira a evitar que a matéria particulada flutuante seja 

descartada (VIGNESWARAN et al., 2007). 

 

➢ Repouso: corresponde a um curto tempo de descanso da biomassa, após o 

descarte do efluente. Pode também servir como fase de ajuste entre ciclos de 

operação, ou ainda para permitir ajustar a operação de reatores em paralelo. 

 

Os RBS possuem inúmeras aplicações, principalmente em situações nas quais a 

área disponível para implantação da estação de tratamento de esgoto (ETE) é limitada. 

Adicionalmente, é possível alterar facilmente os ciclos de funcionamento dos RBS, de 

modo a garantir a remoção de nutrientes, caso esta venha a ser necessário. A capacidade 

de serem facilmente adaptados torna esses sistemas extremamente flexíveis e bastante 

eficazes no tratamento de efluentes, o que torna esta tecnologia bastante interessante do 

ponto de vista operacional e econômico (EPA, 1999). Entre as várias vantagens atribuídas 

aos RBS, destacam-se a facilidade de adaptação desta tecnologia às variações contínuas 

de concentrações de poluentes, permitindo sua utilização para o tratamento de efluentes 

variados, tais como os provenientes das indústrias alimentícias, petroquímica, papel e 

celulose, processamento de peles e esgotos domésticos. Além de sua inerente 

flexibilidade, esta tecnologia tem provado ser altamente eficiente na remoção de fósforo 

e nos processos de nitrificação/desnitrificação simultâneas (GINORIS, 2003).  
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2.2.3. Lodo granular aeróbio (LGA) 

 

2.2.3.1. Introdução e Contextualização 

 

O LGA é uma tecnologia relativamente nova, porém, a biogranulação foi 

desenvolvida desde o início dos anos 80, particularmente em sistemas anaeróbios, dando 

origem ao lodo granular anaeróbio. Durante o período inicial, a pesquisa com granulação 

foi intensivamente investigada em reatores de manta de lodo de fluxo ascendente 

(UASB/RAFA) (BINDHU e MADHU, 2013). Em relação ao lodo granular aeróbio, seu 

primeiro registro apareceu na década de 1990 por meio do trabalho de  Mishima e 

Nakamura (MISHIMA e NAKAMURA, 1991), enquanto investigavam a auto-

imobilização de lodo ativado em um reator UASB (WAN et al., 2011).  

A tecnologia do LGA foi ampliada e implementada para o tratamento de efluentes 

industriais e municipais sob o nome comercial Nereda® (PRONK et al., 2015). Em 2005, 

a International Water Association (IWA) realizou a primeira sessão de seminários de 

LGA na Universidade Técnica de Munique, na Alemanha, e estabeleceu-se uma definição 

clara para os grânulos aeróbios, a saber: agregados de origem microbiana, que não 

coagulam sob reduzido cisalhamento hidrodinâmico e que sedimentam 

significativamente mais rápido do que os flocos de lodo ativado (GAO et al., 2011).  

A tecnologia do lodo granular aeróbio possui eficiência comprovada e aplicável 

até mesmo para as estações de tratamento de efluentes em larga escala. As ETEs com a 

tecnologia Nereda são utilizadas em diversos países. Existem atualmente 48 estações em 

operação, em construção ou em projeto, sendo 42 para tratamento de esgotos domésticos, 

5 para efluentes industriais e 1 planta piloto. No Brasil, existem 8 estações, sendo a grande 

maioria ainda em projeto ou em fase de construção, como nas cidades de Palmas, Recife, 

Jaboatão dos Guararapes, São Lourenço da Mata, Jardim São Paulo, Limeira, Rio Claro, 

Sumaré e apenas uma se encontra em operação, a ETE Deodoro, localizada no Rio de 

Janeiro. As outras 34 ETEs estão na Austrália (1), França (1), Holanda (8), Irlanda (4), 

Polônia (1), Portugal (1), África do Sul (3), Suíça (2), Suécia (1), Reino Unido (10) e 

Estados Unidos (1). Das cinco plantas industriais, 4 estão no Reino Unido e 1 na Bélgica 

(Royal HaskoningDHV, 2018).   

O grande interesse pela tecnologia é principalmente justificado pelas vantagens 

em relação aos outros processos de tratamento, tal como elevada eficiência de remoção 
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de poluentes e compacidade, além de ser um processo sustentável e economicamente 

viável.  

O lodo granular aeróbio é normalmente formado diretamente a partir do lodo 

ativado. Porém, essa tecnologia supera algumas das limitações dos SLA convencionais. 

Enquanto a tecnologia de lodos ativados baseia-se em um processo complexo de ecologia 

microbiana, no qual o esgoto e os microrganismos são reciclados para diferentes tanques 

com diferentes condições redox para permitir as conversões biológicas desejadas, na 

tecnologia de lodo granular, essas conversões são integradas dentro dos grânulos. (VAN 

LOOSDRECHT e BRDJANOVIC, 2014). E ainda, a utilização do processo de 

granulação permite a retenção da biomassa desejável no reator, resultando em uma maior 

eficiência de degradação biológica e estabilidade do sistema de tratamento de efluentes 

(SHOW et al., 2012).  

Ainda em comparação com o lodo ativado convencional e outras tecnologias de 

tratamento, o lodo granular oferece várias vantagens, incluindo uma estrutura agregada 

microbiana mais densa e forte, excelente capacidade de sedimentação, maior 

concentração de biomassa e capacidade de suportar cargas de choque (SONG et al., 

2010), grânulos com elevado diâmetro (0,2 – 9,0 mm) e excelente capacidade de 

nitrificação e desnitrificação de forma simultânea (WEI et al., 2012), efluente final com 

boa qualidade, e pequenos requisitos de espaço físico para construção das ETEs (ZHAO 

et al., 2014a).  

Enquanto que os sistemas convencionais de remoção de nutrientes envolvem a 

instalação de várias unidades de operações sequenciais, exigindo grandes áreas para a 

implantação de sistemas em escala real, a tecnologia de lodo granular possibilita obter 

uma remoção eficaz de nitrogênio e fósforo em um único reator. Isso é possível devido 

ao fato das condições necessárias para nitrificação, desnitrificação e remoção biológica 

de fósforo estarem estabelecidas dentro dos grânulos. 

A maioria dos estudos sobre granulação aeróbia foi realizada em escala 

laboratorial usando efluentes sintéticos. Essas matrizes normalmente contêm substrato 

facilmente biodegradável, como carboidratos ou ácidos graxos voláteis (AGVs) em altas 

concentrações, variando de algumas centenas a poucos milhares de mg em termos de 

DQO, permitindo dessa forma o crescimento de grânulos aeróbios em poucas semanas  e 

maior eficiência no tratamento biológico (ZHENG et al., 2006; GAO et al., 2011a; 

DERLON et al., 2016). Muitas pesquisas vêm sendo desenvolvidas no sentido de 

investigar a aplicação de LGA para o tratamento dos diversos tipos de efluentes, como de 
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laticínios (SCHWARZENBECK et al., 2005), processamento de soja (SU e YU, 2005); 

cervejaria (WANG et al., 2007), matadouro (LIU et al., 2015; PIJUAN et al., 2011); 

pecuária (OTHMAN et al., 2013); efluentes alimentares com alta carga orgânica (JANG 

et al., 2015); lixiviado de aterro sanitário (DI BELLA e TORREGROSSA, 2014; REN et 

al., 2017; DI BELLA e TORREGROSSA, 2014; MIECZKOWSKI et al., 2016) e 

efluentes contendo produtos farmacêuticos e de cuidados pessoais (ZHAO et al., 2015).   

 

2.2.3.2. Formação do lodo granular aeróbio 

 

Os grânulos aeróbios são biofilmes suspensos e auto-imobilizados, e os modelos 

que descrevem sua formação incluem processos de aderência e desprendimento, 

crescimento celular, produção de substâncias poliméricas extracelulares (SPE), morte 

celular e lise, e predação por organismos superiores. O crescimento dos grânulos pode 

ocorrer por crescimento de colônia única ou pela agregação de pequenas colônias 

menores (BARR et al., 2010; VERAWATY et al., 2012). 

Considera-se que a biomassa floculenta de sistema de lodo ativado seja o 

precursor dos grânulos aeróbios (SEVIOUR et al., 2012). No entanto, para estimular a 

granulação aeróbia, diversos parâmetros operacionais devem ser manipulados, como taxa 

de aeração, modo de alimentação do substrato, carga orgânica aplicada e tempo de 

sedimentação em RBS (VERAWATY et al., 2012). 

O lodo semente (lodo de inóculo), usualmente proveniente de SLA, determina a 

comunidade microbiana dos grânulos, afetando assim a eficiência do sistema de LGA. 

SONG et al. (2010) estudou o uso de diferentes tipos de inóculo de lodo ativado 

cultivados em reatores de bateladas sequenciais para investigar a influência nas 

propriedades físicas e químicas do lodo granular obtido. Os resultados mostraram que o 

lodo semente desempenhou um papel importante na formação de grânulos aeróbios e que, 

quanto maior a hidrofobicidade do lodo usado como inóculo, mais rápida será a 

granulação aeróbia e melhor será a capacidade de sedimentação da biomassa granular 

formada. 

 CHEN e LEE (2015) também examinaram o papel do lodo ativado em processos 

de granulação aeróbia e observaram que amostras de lodo coletadas em estações quentes 

são mais eficientes para o cultivo de grânulos aeróbios. Esses autores afirmaram que o 

produtor efetivo de SPE são organismos do gênero Brevundimonas sp., que podem 

crescer em temperaturas próximas a 30 °C. Estes organismos estavam presentes nas 
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amostras de lodo coletadas em regiões de clima quente, favorecendo assim a formação 

dos grânulos. No entanto, quando foram usadas amostras de lodo coletadas em climas 

frios, não ocorreu granulação (ZHANG et al., 2016).  

As SPE são polímeros de macromoléculas orgânicas secretadas por 

microrganismos (principalmente bactérias) sob certas condições ambientais, que formam 

uma matriz tridimensional na qual as bactérias podem ser incorporadas. Os principais 

componentes das SPE são proteínas, polissacarídeos, ácidos húmicos, ácidos nucleicos, 

lipídios e outros materiais diversos (GAO et al., 2011). As SPE têm uma influência 

significativa nas propriedades físico-químicas dos agregados microbianos, incluindo 

estrutura, carga superficial, floculação, propriedades de sedimentação, propriedades de 

desidratação e capacidade de adsorção (SHENG et al., 2010a). As proteínas e os 

polissacarídeos, tidos como principais componentes das SPE, contêm grandes 

quantidades de grupos funcionais, como hidroxila e carboxila eletronegativa (ZHU et al., 

2015), que podem alterar as propriedades da superfície do lodo e as forças hidrofóbicas 

(LIN et al., 2015). A hidrofobicidade da superfície bacteriana desempenha um papel 

importante na autoimobilização e fixação de células a uma superfície (ZHENG et al., 

2006). Assim, por meio das forças hidrofóbicas, os flocos de lodo podem se unir entre si, 

estabelecendo uma estrutura de rede espacial para favorecer rapidamente a formação de 

grânulos aeróbios (DENG et al., 2016).  

Além dos curtos tempos de sedimentação em RBS, as cargas orgânicas 

volumétricas (COVs) aplicadas e as condições de alimentação são alguns dos principais 

parâmetros operacionais que influenciam na formação de lodo granular. Altas COVs (2  

a 20 kgDQO·m-3d-1) são comumente aplicadas em RBS com lodo granular 

(SCHWARZENBECK et al., 2004). No entanto, ADAV et al. (2010) verificaram que os 

grânulos apresentaram desintegração quando foram aplicadas COVs acima de 20 kg 

DQOm-3d-1 devido à redução da quantidade de proteína secretada. Em contraste, TAY et 

al. (2004) relataram que foi difícil formar grânulos com uma COV menor que 2 kg 

DQO·m-3d-1. O estudo mostrou que a menor COV resultou na formação mais lenta de 

grânulos e um maior tempo para atingir um estado estacionário foi requerido (BECH, 

2011). 

A formação do LGA é complexa, e muitos mecanismos de granulação, como a 

hipótese de auto-imobilização microbiana e a de SPE foram apresentadas nos últimos 

anos (LIU et al., 2002). A hipótese de auto-imobilização microbiana descreve as etapas 

da granulação como sendo as seguintes: agitação física para iniciar o contato bactéria-
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bactéria; interações físicas, químicas ou bioquímicas para manter uma interface bactéria-

bactéria estável e contato multicelular; interação microbiana para induzir a maturação de 

microrganismos agregados; e força de cisalhamento hidrodinâmico para estabilizar a 

estrutura tridimensional do grânulo aeróbico (ZHU et al., 2012; VERAWATY et al., 

2012). 

Quorum sensing (QS) é designada como uma forma de comunicação célula-

célula, dependente da densidade populacional bacteriana e regulação gênica, que tem 

demonstrado contribuir para a formação e maturação de biofilmes. Durante o QS, as 

bactérias produzem e excretam sinais que se acumulam a um nível limiar dentro de um 

ambiente limitado por difusão. A detecção desses sinais eventualmente leva a mudanças 

globais na expressão de genes bacterianos (DOBRETSOV et al., 2009).  

A força de cisalhamento tem sido considerada como um dos fatores mais decisivos 

na formação de biofilmes sob condições hidrodinâmicas. Há evidências de que uma maior 

força de cisalhamento resulta em um biofilme mais fino e mais denso (YU et al., 2002). 

Uma modelo descreve os processos de granulação aeróbia ao longo de várias etapas 

sequenciais (Figura 3). 

 

 
Figura 3: Processo de formação de grânulos aeróbios. 

Fonte: Adaptado de SARMA et al., 2016. 

 

2.2.3.3. Fatores que afetam a formação e a estabilidade dos grânulos  

 

O LGA é uma tecnologia promissora, que apresenta inúmeras vantagens, porém, 

conforme apontado por LEE et al. (2010), a operação de reatores a longo prazo com 
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grânulos aeróbios é um grande desafio devido à instabilidade estrutural da biomassa. Os 

mecanismos correspondentes à perda de estabilidade de grânulos aeróbios foram 

propostos da seguinte forma: crescimento de organismos filamentosos; hidrólise do 

núcleo anaeróbio; perda de função de estirpes funcionais; mudanças nas composições das 

substâncias poliméricas extracelulares (SPE) e outros mecanismos, incluindo mudanças 

provocadas por estresses ambientais e toxicidade de íons de metais pesados (LEE et al., 

2010).  

 

2.2.3.3.1. Crescimento de filamentos 

 

Um dos principais problemas técnicos encontrados durante a operação de reatores 

com lodo granular aeróbio refere-se à instabilidade dos grânulos devido ao crescimento 

de organismos filamentosos, o que tem sido observado com frequência em diversos 

estudos (TAY et al., 2001; MCSWAIN et al., 2004;  SCHWARZENBECK et al., 2005; 

YU LIU et al., 2006; C. WAN et al., 2014; FIGUEROA et al., 2015; MOURA et al., 

2018).  

A alta taxa de crescimento das bactérias incentiva a proliferação de 

microrganismos filamentosos, causando um aumento rápido do tamanho do grânulo, o 

qual pode vir a apresentar estrutura solta e baixa densidade. O crescimento excessivo de 

bactérias filamentosas pode levar a grânulos esponjosos e soltos que podem ser facilmente 

arrastados para fora do reator (washout), causando perda de biomassa e bloqueio da 

tubulação e, portanto, é uma das principais causas de falha do reator (LIU e LIU, 2006). 

O crescimento de biomassa filamentosa em lodo granular aeróbio em RBS é um 

fenômeno mais complicado do que nos processos convencionais de lodo ativado. No RBS 

de lodo granular aeróbio, os organismos podem ser submetidos a várias condições de 

stress simultaneamente, e o crescimento dos filamentos pode ser consequência de um ou 

mais efeitos combinados. Portanto, as condições de operação dos processos biológicos 

influenciam diretamente na proliferação de organismos filamentosos na superfície dos 

grânulos (LIU e LIU, 2006). Uma das principais causas da formação de grânulos 

filamentosos é a aplicação de diferentes fontes de carbono (WAN et al., 2014), conforme 

será abordado na seção 2.2.3.3.6. 

WAN et al. (2014) propuseram o seguinte mecanismo para a formação de 

grânulos filamentosos de acordo com observações experimentais (Figura 4). O lodo 

semente continha principalmente bactérias esféricas e em forma de bastão. O pH ácido 
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(artificialmente ajustado ou induzido pela degradação da glicose) reduziu o conteúdo 

intracelular de c-di-GMP1, causando a biossíntese do flagelo lateral; em seguida, a adesão 

célula-célula foi regulada para o modo de motilidade, e as bactérias esféricas e em forma 

de bastão foram arrastadas do reator. Em um pH ácido com glicose como substrato, os 

microrganismos filamentosos, como G. fragrans, cresceram rapidamente para formar 

esporos. Então, após a meiose e a esporogênese, formou-se um núcleo interno de micélios 

e esporos de fungos anastomosados. Os micélios fúngicos se reproduziram a partir do 

núcleo e, em seguida, os grânulos fúngicos aeróbios foram finalmente formados 

esfericamente, com uma estrutura solta, pelo cisalhamento hidrodinâmico aplicado. 

 

 

Figura 4: Mecanismo de granulação proposto de grânulos fúngicos filamentosos. 

Fonte: Adaptado de YANG et al. (2014). 

 

2.2.3.3.2 Relação alimento/microrganismos (A/M)  

 

A quantidade de alimento em relação à quantidade de microrganismos, 

comumente referida como relação alimento/microrganismos (A/M), é um parâmetro útil 

que influencia na degradação biológica, e é uma variável de processo que pode ser 

facilmente ajustada em biorreatores. Uma relação adequada pode ser favorável tanto para 

o progresso da granulação quanto para o controle do tamanho dos grânulos. No estudo 

desenvolvido por LI et al. (2011), realizado em quatro reatores em bateladas sequenciais 

para investigar o efeito da relação A/M sobre a formação, tamanho e estabilidade dos 

                                                           
1 O cíclico-di-GMP (c-di-GMP) é um mensageiro secundário intracelular que controla o 

ciclo de vida de muitas espécies bacterianas no biofilme (CHUA et al., 2017). 
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grânulos, mostrou que a granulação de lodo aeróbio foi alcançada de forma satisfatória 

em todas as condições testadas. Em geral, a maior relação A/M provocou uma formação 

mais rápida de grânulos maiores, e a menor relação, levou à formação mais lenta de 

grânulos menores. No reator com uma relação A/M baixa, de 0,3 g DQOg.SSV-1.d-1, 

foram observados grânulos pequenos após 25 dias, e a granulação foi totalmente 

alcançada após 40 dias. Porém, em reatores com relação A/M alta, em torno de 1,1 

DQOgSSV-1.d-1, os grânulos foram formados em apenas 7 dia, com granulação completa 

em cerca de 14 dias (LI et al., 2011). Assim, esses autores sugerem aplicação de diferentes 

relações A/M, por exemplo, uma A/M mais alto no estágio inicial de formação dos 

grânulos e uma A/M reduzido no estágio posterior, estas estratégias de inicialização, pode 

facilitar a rápida formação de grânulos e sustentar grânulos pequenos e saudáveis em 

biorreatores. 

 

2.2.3.3.3. Tamanho dos grânulos 

 

O tamanho dos grânulos é um fator importante que afeta o desempenho do 

processo e deve ser avaliado regularmente. É sabido que o aumento do tamanho dos 

grânulos ao longo do processo de granulação aeróbia está relacionado com as condições 

operacionais do RBS, como carga de substrato, oxigênio dissolvido, tempo de 

sedimentação e tensão de cisalhamento (DAHALAN et al., 2015). Sendo assim, é 

necessário o controle de todos esses parâmetros para a manutenção da estabilidade da 

biomassa granular por longos períodos. Segundo ZHENG et al. (2006), a instabilidade 

dos grânulos aeróbios pode ser atribuída à limitação à transferência de massa ao longo do 

grânulo e a presença de uma espessa camada anaeróbia no LGA, fatores relacionados ao 

tamanho elevado do grânulo.  

VERAWATY et al. (2013) propuseram um modelo conceitual sobre a dinâmica 

do tamanho dos grânulos que ocorre durante a operação de reatores com LGA (Figura 5), 

descrevendo como os grânulos crescem até um certo tamanho crítico, e como essas 

partículas tendem a quebrar/atritar após um certo tamanho, reduzindo assim sua 

dimensão. A consequência é uma distribuição de tamanhos de grânulos, em estado 

estacionário, bem abaixo do tamanho crítico, podendo ocorrer arraste da biomassa por 

meio de uma fase de sedimentação de curta duração. 
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Figura 5: Representação do modelo conceitual para formação e quebra/atrito de grânulos. 

Fonte: Adaptado de MARIESKA et al. (2013). 

 

O valor do diâmetro médio dos grânulos pode ser considerado como um fator que 

possui grande influência nas propriedades físicas da biomassa. Quanto maior o grânulo, 

maior a dificuldade dos substratos e do oxigênio dissolvido penetrar no interior do 

grânulo. O aumento do diâmetro dos grânulos ocorre devido ao aumento da COV aplicada 

até valores próximos a 2,5 a 3,0 kgDQO.m-3dia-1 (FIGUEROA et al., 2015). Em trabalho 

realizado por ZHENG et al. (2006), os autores obtiveram a formação de grânulos com 

diâmetro elevado e superfície filamentosa quando a COV aplicada foi acima de 6 kg 

DQO.(m3dia)-1, e então, em virtude da limitação à transferência de massa, ocorreu a 

desintegração da biomassa granular (FIGUEROA et al., 2015). 

 

2.2.3.3.4. Tempo de sedimentação  

 

Um dos parâmetros mais importantes para selecionar o lodo granular é o tempo 

de sedimentação em RBS. Por meio da aplicação de curtos tempos de sedimentação, 

apenas agregados microbianos de rápida sedimentação são selecionados, enquanto o lodo 

floculento é lavado para fora junto com o efluente já tratado. QIN et al. (2004) relataram 

que os grânulos aeróbios cultivados e operados em um RBS com um tempo de 

sedimentação de 5 minutos, tornou-se dominante e com bons resultados. As misturas de 

grânulos aeróbias e lodos suspensos foram observados nos RBS funcionando com tempo 

de sedimentação de 20, 15, e 10 minutos. A produção de polissacarídeos extracelulares 

foi estimulada e a hidrofobicidade da superfície celular melhorou significativamente em 

curtos tempos de sedimentação (QIN et al., 2004).  
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2.2.3.3.5. Carga orgânica volumétrica 

 

Grânulos aeróbicos formados em um reator operado a uma carga orgânica de 8 

kgDQO.m-³d-¹ eram instáveis e eventualmente lavados para fora do reator (TAY et al., 

2004a). A instabilidade dos grânulos aeróbicos pode ser atribuída ao rápido crescimento 

de microrganismos heterotróficos a uma alta taxa de carga orgânica. A TCO é um 

parâmetro crucial para um biorreator e pode influenciar significativamente a ecologia 

microbiana e o desempenho do processo dos sistemas de tratamento de águas residuárias. 

Grânulos densos e estáveis podem ser mantidos somente quando os reatores são operados 

dentro de uma faixa ótima de valores de taxa de carga orgânica. LI et al. (2008) indicaram 

que os grânulos aeróbios formados sob diferentes taxas de carga orgânica possuíam 

diferentes morfologias, propriedades estruturais e espécies bacterianas. Uma carga 

orgânica mais elevada resultou na formação de grânulos maiores e com estrutura solta, 

em um curto período de tempo, enquanto uma taxa de carga orgânica mais baixa levou à 

formação de grânulos menores e mais compactos durante um período mais longo.  

ZHENG et al. (2006) propuseram que a limitação de transferência de massa nos 

grânulos de maiores tamanhos, cultivados sob alta COV leva a atividade anaeróbica 

dentro de grânulos, ocasionando assim a desintegração dos mesmos. ADAV et al. (2010) 

demonstraram que, sob um alto COV, os microrganismos perdem sua capacidade de 

autoagregação devido a uma redução na quantidade de proteína secretada. 

VAL DEL RÍO et al. (2013) apresentou um resumo com diferentes trabalhos 

realizados com biomassa granular aeróbia para o tratamento de efluentes industriais e 

sintéticos com altas cargas orgânicas (Tabela 2). Os estudos mostraram que a carga 

máxima aplicável em um sistema de lodo granular é limitada e depende do tipo de 

substrato. Na maioria dos casos, quando a capacidade máxima do sistema foi alcançada, 

ocorreu a instabilidade dos grânulos (VAL DEL RÍO et al., 2013). 
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Tabela 2: Desempenho de alguns reatores de LGA. 
Tipo de 

efluente 

Granulação 

(dias) 

COV máximo 

(kgDQO.m-³d-1) 

TCN 

(kgN/m³d) 

DQO 

rem 
Nrem 

IVL 

(ml.gSSV-1) 

Dferet 

(mm)2 

Estabilidade 

dos grânulos 
Referência 

Sintético 

(glicose) 
21 - 6 15 - 92 - 31 3,3 

Não houve 

desintegração 
Moy et al. (2002) 

Sintético 

(acetato) 
61 – 6 9 - 97 - 42 4,2 Desintegração Moy et al. (2002) 

Sintético 

(sacarose) 
30 – 6 6 - 96 - 50 10 Desintegração 

Zheng et al. 

(2006) 

Sintético 

(acetato) 
15 –16,7 21,3 - 95 - 40 4 Desintegração Adav et al. (2010) 

Lacticínios 21 – 1,0* 7 0,7 90 70 60 3,5 
Não houve 

desintegração 

Arrojo et al. 

(2004) 

Plantas de 

laticínios 
105 – 5,9 5,9 0,28 90 80 50 - 

Crescimento 

de filamentos 

Schwarzenbeck et 

al. (2005) 

Processame

nto de soja 
20 – 6 6 0,3 98,5 - 26 1,2 

Não houve 

desintegração 
Su and Yu (2005) 

Indústria de 

vinho 
40 – 2,7* 6 0,01 95 - - 2 

Não houve 

desintegração 

Lopez-Palau et al. 

(2009) 

Criação de 

porcos 
10 – 2,2 7,3 0,96 91 - 72 5,2 

Crescimento 

de filamentos 

Figueroa et al. 

(2011) 

Eluente de 

óleo de 

palma 

110 – 3 6 - 90 - 21 4 Desintegração Gobi et al. (2011) 

Fonte: Adaptado de VAL DEL RÍO et al. (2013). 

 

2.2.3.3.6. Composição do substrato e condições de alimentação 

 

A fonte de carbono orgânico encontrada na composição dos substratos utilizados 

para o cultivo de LGA desempenha um papel importante na qualidade da biomassa, 

podendo influenciar as propriedades físicas dos grânulos, diversidade de espécies e 

consequentemente, ter implicações no crescimento de bactérias filamentosas. Vários 

substratos já foram utilizados para o cultivo de grânulos aeróbios, tais como glicose, 

acetato, etanol, fenol, e misturas de diversas fontes de carbono na forma de águas 

residuárias sintéticas. Em estudos prévios, observou-se que grânulos alimentados com 

glicose exibiram uma estrutura filamentosa, enquanto que aqueles alimentados com 

acetato apresentaram uma estrutura não filamentosa e bastante compacta, na qual 

predominou uma espécie bacteriana na forma de bastonetes (JIANG et al., 2002; 

SCHWARZENBECK, et al., 2004; LIU et al., 2004). 

As águas residuárias são, em geral, constituídas por uma mistura de substratos 

orgânicos e inorgânicos. Juntamente com os regimes de alimentação dos reatores de LGA, 

que podem variar amplamente, irão influenciar diretamente a morfologia dos grânulos 

aeróbios e sua estabilidade. O princípio básico para a manutenção de um sistema de LGA 

estável é a seleção de bactérias de crescimento lento e distribuição dos substratos em todo 

o grânulo. Isto irá favorecer a formação de grânulos compactos (VAN LOOSDRECHT 

et al., 1995). Dessa forma, afim de entender a relação entre as diversas condições de 

alimentação e seu impacto na morfologia do lodo granular, PRONK et al., (2015) 

                                                           
2 Diâmetro de Feret: O máximo comprimento de uma partícula medida em uma direção 

(distância entre tangentes).  
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propuseram um esquema com base nos resultados de seu estudo e em outros dados 

reportados na literatura (Figura 6). 

 

  
Figura 6: Efeito de diferentes fontes de carbono e regimes de alimentação em RBS nas 

características do lodo granular aeróbio. 

Fonte: Adaptado de PRONK et al. (2015).  

 

De acordo com o esquema proposto por PRONK et al. (2015), quando o reator é 

alimentado anaerobicamente com substratos facilmente biodegradáveis (tal como 

acetato), esses são absorvidos por bactérias, a exemplo dos OAP e organismos 

acumuladores de glicogênio (OAG) e convertidos em polímeros intracelulares, tais como 

polihidroxialcanoatos (PHA). Na fase seguinte, no período aeróbio, esses polímeros 

armazenados intracelularmente são usados para crescimento a uma taxa relativamente 

lenta (DE KREUK et al., 2005a). Ao assegurar uma concentração de substrato 

relativamente alta durante a alimentação anaeróbia, a distribuição do substrato por todo o 

grânulo é assegurada. Isso leva à produção de novos microrganismos em todo o grânulo, 

garantindo a estabilidade dos mesmos (PRONK et al., 2015). Já os substratos facilmente 

biodegradáveis, quando consumidos durante um período curto de alimentação aeróbia, 

levarão a uma limitação de substrato ou da difusão de oxigênio ao longo do grânulo. O 

rápido consumo de substratos na presença de oxigênio na fração externa do grânulo levará 
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à formação de crescimento filamentoso (MOSQUERA-CORRAL et al., 2005). Os 

grânulos formados sob este regime são mais propensos a quebrar sob tensão de 

cisalhamento, uma vez que as regiões internas são inativas e irão eventualmente decair e 

enfraquecer. Isto resultará em granulação instável com desenvolvimento de grânulos com 

características de sedimentação ruins e maior concentração de sólidos suspensos no 

efluente ao final da decantação do ciclo do RBS (PRONK et al., 2015). No entanto, a 

degradação de substratos como amido e proteínas é um desafio, devido à necessidade dos 

mesmos serem hidrolisados previamente à sua biodegradação. Esses substratos são 

principalmente hidrolisados na superfície dos grânulos durante o estado estacionário (DE 

KREUK et al., 2010). Os produtos de hidrólise são depois convertidos em polímeros que 

são armazenados no interior das células. Sob condições anaeróbias, serão selecionados 

OAP e OAG, e ocorrerá boa granulação. Em condições aeróbias, o produto de hidrólise 

desses substratos será diretamente utilizado pelos organismos para o crescimento na 

superfície dos grânulos, levando a elevados gradientes de concentração de substrato e 

limitação à sua difusão de substrato. Isto irá induzir o crescimento filamentoso e formação 

de grânulos menos estáveis, levando à maior concentração de sólidos suspensos na fase 

líquida e, por conseguinte, no efluente final (PRONK et al., 2015). E, finalmente, os 

substratos facilmente biodegradáveis, quando alimentados lentamente num ambiente 

aeróbio misto, conduzirão a gradientes severos de limitação à difusão do substrato. Isto 

proporciona condições favoráveis para a proliferação de organismos filamentosos 

(MARTINS et al., 2011). 

 

2.2.3.3.7. Força de cisalhamento hidrodinâmico e tempo de retenção de sólidos 

 

Nos reatores de LGA, a força de cisalhamento é tipicamente obtida dividindo-se 

a taxa de aeração (expressa em L.min-1) pela área da seção transversal do reator (expressa 

em cm2), sendo representada como velocidade superficial (em cm.s−1) do fluxo 

ascendente (BEUN et al., 1999; NANCHARAIAH e REDDY, 2017). A força de 

cisalhamento em sistemas com biofilme é responsável por produzir uma estrutura 

compacta e estável dos aglomerados microbianos, ou seja, uma maior força de 

cisalhamento favorece a formação de grânulos lisos e densos. Já a estrutura do biofilme, 

associada às condições hidrodinâmicas, influenciará, por sua vez,  a eficiência da difusão 

do substrato e a seleção de microrganismos nos biofilmes (LIU e TAY, 2002).  



                                                                                                                                          REVISÃO BIBLIOGRÁFICA  

30 
 

Estudos mostraram que velocidades superficiais do ar de 1,2 cm.s-1 ou superiores 

são essenciais para a formação de lodo granular (BEUN et al., 1999; NANCHARAIAH 

e REDDY, 2017). TAY et al. (2001), operando quatro RBS em paralelo, observaram que 

com alta força de cisalhamento hidrodinâmico, os grânulos apresentaram formas mais 

arredondadas, regulares e compactas. De fato, a tensão de cisalhamento foi reconhecida 

como um dos fatores mais importantes que influenciam a formação de grânulos aeróbios. 

Maiores forças de cisalhamento em RBS resultaram em grânulos mais densos e com um 

menor diâmetro (DE KREUK et al., 2007). Conforme reportado por TAY et al. (2001), 

a força de cisalhamento influencia a produção de polissacarídeos extracelulares, que por 

sua vez, influencia a estabilidade de grânulos aeróbios. Uma vez que as substâncias 

poliméricas extracelulares (SPE) são um dos principais componentes de flocos de lodo e 

biofilmes, hipoteticamente desempenham um papel dominante em todos os tipos de 

formações de biofilme, incluindo floculação e granulação. O aumento da produção de 

polissacarídeos extracelulares com cisalhamento elevado pode contribuir para a estrutura 

compacta e forte de grânulos aeróbios (LIU, 2005). Ainda, BEUN et al. (1999) 

propuseram que altas velocidades superficiais do ar são necessárias para reduzir o 

crescimento filamentoso, melhorando assim a densidade e a estabilidade do AGS 

(NANCHARAIAH e REDDY, 2017). 

O controle do tempo de retenção de sólidos (TRS) via descarte de biomassa em 

excesso em reatores de tratamento biológico de efluentes tem sido discutido 

experimentalmente como um importante fator para manutenção da estabilidade do reator 

de LGA. Alguns estudos demonstram que um TRS longo conduz facilmente à 

deterioração do grânulo aeróbio, e um modo de retirada seletiva de biomassa do reator 

apropriado favorece a estabilidade do processo do LGA (ZHU et al., 2013; LI et al., 2016 

e MOURA et al., 2018). O surgimento de bactérias filamentosas pode ocorrer devido ao 

crescimento exagerado dos grânulos, pelo envelhecimento dos mesmos, o que dificulta a 

penetração do OD no interior da biomassa granular. Conforme descrito por ZHOU et al. 

(2014), existe uma correlação positiva entre a concentração de OD e o aparecimento de 

estruturas filamentosas. Segundo os autores, baixos níveis de OD influenciam 

negativamente a penetração de oxigênio nos grânulos, levando ao estabelecimento de um 

núcleo anaeróbio. Como resultado, o tamanho dos grânulos aumenta, ocorrendo o 

crescimento excessivo de bactérias filamentosas (MOURA et al., 2018). SHENG et al. 

(2010), usaram uma proporção fixa de descarte de biomassa, ou seja, diariamente era 

retirado cerca de 10% do lodo que ficava sedimentado ao final do ciclo. Por meio dessa 
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estratégia operacional de descarga seletiva de lodo, o crescimento e o acúmulo de um 

lodo mais denso no reator foram facilitados.  

 

2.3. Remoção biológica de nutrientes de águas residuárias 

 

O nitrogênio é um elemento essencial para a existência de vida na Terra, sendo 

imprescindível para a construção das macromoléculas dos seres vivos. O fósforo (P) 

também é um dos macronutrientes fundamentais e insubstituíveis para a sustentabilidade 

da vida, constituindo um dos principais nutrientes necessários para a atividade agrícola. 

Por outro lado, águas residuárias aportando fósforo e nitrogênio podem levar a sérios 

problemas de eutrofização em lagoas, rios e mares, caso sejam despejadas sem o devido 

tratamento nesses corpos d’água receptores (ANGELA et al., 2011). Além de promover 

o crescimento excessivo de plantas aquáticas, o nitrogênio, particularmente na forma de 

nitrito, é um risco para a saúde humana, especialmente como uma possível causa de 

metemoglobinemia (MetHba), mais comum em bebês (ZHU et al., 2008). 

 

2.3.1. Processos de remoção de nitrogênio 

 

Nas águas residuárias, o nitrogênio está presente sob quatro formas principais: 

nitrogênio orgânico, nitrogênio amoniacal, nitrito e nitrato (ZOPPAS et al., 2016). Em 

esgotos domésticos, há a predominância de N-amoniacal (60%) e N-orgânico (40%), e 

nitritos e nitratos correspondem a menos de 1%. Já nas águas residuárias industriais, os 

compostos nitrogenados oxidados podem ser encontrados em altas concentrações 

(BARNES e BLISS, 1983; SEDLAK, 1991). A remoção de nitrogênio por processos 

biológicos acontece em condições aeróbias, que promovem a nitrificação (primeira etapa 

da remoção convencional de nitrogênio), seguido de condições anóxicas (ausência de 

oxigênio e presença de nitrito e/ou nitrato), que proporcionam a desnitrificação (segunda 

etapa da remoção convencional de nitrogênio).  

Nos processos de tratamento biológico, aproximadamente 20% do nitrogênio 

afluente é assimilado e incorporado na massa do lodo, e cerca 75% é removido pelos 

processos de nitrificação e desnitrificação. Durante a etapa de nitrificação, o nitrogênio 

permanece na fase líquida, enquanto na etapa de desnitrificação, o nitrogênio é transferido 

do líquido para a fase gasosa e escapa para a atmosfera na forma de nitrogênio gasoso 

(EKAMA e WENTZEL, 2008). Porém, possíveis produtos intermediários no 
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metabolismo da nitrificação e desnitrificação, tais como óxido nítrico (NO) e óxido 

nitroso (N2O), podem ser formados.  

 

2.3.1.1 Nitrificação  

 

A nitrificação é o processo em que o nitrogênio na forma de nitrogênio amoniacal 

(NH4
+-N) é oxidado em nitrito (NO2

--N) e, em seguida, o nitrito é oxidado em nitrato 

(NO3
--N) na presença de oxigênio molecular dissolvido. A nitrificação é realizada por 

quatro grupos diferentes de microrganismos: bactérias oxidadoras de amônio (BOA) e 

arqueas oxidadoras de amônio (AOA), que convertem a amônio em nitrito, bactérias 

oxidadoras de nitrito (BON), que convertem nitrito em nitrato, e ainda, organismos 

recentemente descobertos – COMAMMOX (COMplete AMMonia OXidiser) –  capazes 

de promover a oxidação completa de amônio em nitrato (DAIMS et al, 2015; LAWSON 

e LÜCKER, 2018). Essas bactérias foram identificadas em uma variedade de 

ecossistemas naturais de água doce e terrestres, desafiando o conhecimento anteriormente 

mantido sobre os principais microrganismos e vias bioquímicas que controlam a 

nitrificação  (LAWSON e LÜCKER, 2018). 

Os microrganismos mais comuns envolvidos na oxidação do amônio em sistemas 

de tratamento de efluentes são do gênero Nitrosomonas, Nitrosococcus e Nitrospira, 

pertencentes ao grupo das BOA, e as Nitrospira, Nitrobacter e Nitrococcus, quem fazem 

parte do grupo BON. Porém, os gêneros mais detectados em plantas de tratamento 

biológico são Nitrosomonas, Nitrobacter  e Nitrospira (ZOPPAS et al., 2016). O primeiro 

grupo de bactérias, isto é, as BOA, adquire uma quantidade maior de energia em 

comparação com o segundo grupo (BON), durante a oxidação dos seus substratos 

nitrogenados (amônia e nitrito, respectivamente). No entanto, são igualmente importantes 

para que o processo de nitrificação ocorra de forma completa (ETIENNE e YU-TUNG, 

2012).  

A reação da nitrificação pode ser descrita pelas Reações (2.1) e (2.2). 

 

𝑁𝐻4
+ +  3/2𝑂2  → 𝑁𝑂2

− + 2𝐻+ + 𝐻2𝑂                                                                               (2.1) 

 

 𝑁𝑂2
− +  1/2𝑂2  →  𝑁𝑂3

−                                                                                                        (2.2) 
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Assim, de forma geral, considerando as etapas anteriores, tem-se a reação (2.3). 

 

𝑁𝐻4
+ +  2𝑂2  → 𝑁𝑂3

− + 2𝐻+ + 𝐻2𝑂                                                                                   (2.3) 

 

Através da estequiometria das Reações (2.1) e (2.2), observa-se que o oxigênio 

necessário para oxidar completamente o amônio a nitrato é de 4,57 gO2.gN-1, com 3,43 

gO2.g
-1 usado para a oxidação do amônio e 1,14 gO2.g

-1 usado para a oxidação de nitrito 

(ETIENNE e YU-TUNG, 2012). 

A cinética da nitrificação pode ser influenciada por diversos fatores ambientais e 

operacionais do reator biológico, uma vez que as bactérias nitrificantes são bastante 

sensíveis. Assim, fatores como temperatura, relação carbono orgânico/nitrogênio (C/N), 

pH, alcalinidade e concentração de oxigênio dissolvido (OD), podem influenciar no 

metabolismo bacteriano de forma a intervir na taxa de crescimento das nitrificantes e, 

consequentemente na taxa de oxidação do amônio. A velocidade máxima de nitrificação 

ocorre para concentrações OD acima de 2 mg.L-1. Porém, se a concentração de OD for 

menor que 0,5 mg L-1, a velocidade de nitrificação é rapidamente reduzida e o processo 

poderá ser interrompido (SURAMPALLI et al., 1997). Já em relação ao pH, a taxa de 

nitrificação decresce até 30% em valores inferiores a 6,8 se comparados com pH 7,0 

(METCALF e EDDY, 2003). Em relação à temperatura, as nitrificantes são 

extremamente sensíveis as variações de temperaturas. Porém, essas bactérias apresentam 

boa capacidade de recuperação, podendo até alcançar o máximo desempenho de remoção 

de amônio, quando retornam as condições ótimas. A nitrificação ocorre em uma ampla 

faixa de temperatura entre 4 a 45oC, sendo a temperatura ótima 35oC para Nitrosomonas 

e 35 - 42oC para Nitrobacter (LOUZEIRO et al., 2002). No que concerne à relação C/N, 

este é um fator de grande importância nos sistemas de nitrificação. Com o aumento da 

relação C/N, a taxa de nitrificação diminui proporcionalmente, uma vez que altas 

concentrações de matéria orgânica proporcionam condições favoráveis para o 

desenvolvimento de bactérias heterotróficas que competem pelo oxigênio e nutrientes ou 

até mesmo por espaço (em sistemas com biofilme) com as bactérias nitrificantes, que são 

autotróficas (BEG et al.,1997). 

 

2.3.1.2. Desnitrificação  

 

A desnitrificação se refere ao segundo estágio da remoção biológica de nitrogênio, 

etapa subsequente à nitrificação no processo convencional, no qual bactérias 
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heterotróficas anaeróbias facultativas reduzem o nitrato gerado na nitrificação a 

nitrogênio molecular. A reação de desnitrificação envolve a redução do nitrato ao nitrito, 

de nitrito a óxido nítrico, de óxido nítrico a óxido nitroso e finalmente de óxido nitroso a 

gás nitrogênio, conforme a Reação (3) (MADIGAN et al, 1997).  

 

𝑁𝑂3
− → 𝑁𝑂2

−
→  𝑁𝑂 → 𝑁2𝑂 →  𝑁2                                                                                      (3) 

 

A Reação (3.1) representa a reação de desnitrificação, levando-se em consideração 

o crescimento celular. Nesse caso, considera-se que os organismos assimilam amônia 

(HENZE et al., 2002). Caso toda a energia seja utilizada para crescimento, o fator de 

rendimento de substrato em biomassa é de aproximadamente 0,40 kg biomassa/kg matéria 

orgânica (BASSIN, 2012). 

0,52C18H19O9N + 3,28NO3- + 0,48NH4+ + 2,80H+ → C5H7O2N + 1,64N2 + 4,36CO2 +3,8 
H2O                                                                                                                              (3.1)   

                                                                                         

Diversos gêneros de bactérias heterotróficas como Pseudomonas, Paraccocus, 

Alcaligenes, Thiobacillus e Bacillus, possuem a capacidade de realizar a desnitrificação 

em condições anóxicas (SÁNCHEZ et al., 2000). Os organismos desnitrificantes são 

geralmente menos sensíveis a substâncias tóxicas quando comparados aos nitrificantes. 

Porém, alguns fatores afetam sua eficiência, tais como a concentração de nitrato, presença 

de matéria orgânica, pH, temperatura, alcalinidade, presença de oxigênio e os efeitos de 

metais (TAY et al., 2004). A concentração de OD é um dos parâmetros críticos para o 

processo de desnitrificação, pois, de acordo com SURAMPALLI et al. (1997), a presença 

desse elemento num sistema desnitrificante inibe tanto a atividade quanto a síntese das 

enzimas dos microrganismos, sendo que concentrações de OD de apenas 1 mgL-1 ou até 

menores podem interferir na atividade desnitrificante (METCALF e EDDY, 2003).  

A alcalinidade que é produzida durante a conversão de nitrato a nitrogênio gasoso 

provoca um aumento do pH, e o controle desse parâmetro é importante para garantir a 

atividade nitrificante das comunidades microbianas, sendo a faixa ótima de pH entre 7 e 

8. A temperatura é um fator que afeta sensivelmente o crescimento microbiano e também 

a velocidade de remoção do nitrato. A desnitrificação pode ocorrer em temperaturas entre 

5 e 30ºC, e as taxas de desnitrificação aumentam conforme a temperatura é elevada 

(METCALF e EDDY, 2003). Para VON SPERLING (2005), a faixa ótima de temperatura 

para desnitrificação é de 35 a 50ºC.  
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 Conforme mostrado na reação (2.5), observa-se que há formação do N2O como 

um produto intermediário do processo de desnitrificação. A quantidade de N2O emitida 

por sistemas de tratamento de efluentes, que até pouco tempo atrás era considerada 

desprezível, está cada vez mais consolidada como um fator que deve ser contabilizado 

em balanços de nitrogênio em processos de nitrificação/desnitrificação, visto que o óxido 

nitroso apresenta um elevado potencial de aquecimento global (BORTOLI et al., 2012). 

O N2O é a terceira substância, em concentração, mais importante em relação ao processo 

de intensificação do efeito estufa devido às atividades humanas (IPCC, 2007). Seu 

potencial de aquecimento global é cerca de 300 vezes maior que do dióxido de carbono 

(CO2), apesar do N2O representar apenas cerca de 0,03% do total de emissões de gases 

de efeito estufa (BATES et al., 2008).  

 

2.3.1.3. Nitrificação e desnitrificação simultânea 

 

A nitrificação e desnitrificação simultânea ocorre dentro do biofilme, flocos 

microbianos ou grânulos, quando existe uma distribuição desigual de oxigênio no interior 

da biomassa, o que permite a proliferação simultânea de bactérias nitrificantes e 

desnitrificantes, eliminando assim necessidade de dois reatores (aeróbio e anóxico) 

separados, simplificando desta forma o sistema de tratamento de efluentes. A 

concentração de oxigênio aplicada em combinação com o tamanho/espessura do 

biofilme/grânulo está intimamente relacionada ao tamanho da zona anóxica: quanto 

menor a concentração de oxigênio ou mais espesso for o biofilme, maior a zona anóxica 

e, portanto, maior a capacidade de remoção de nitrogênio. No entanto, vale ressaltar que 

o oxigênio necessário para a nitrificação limita a mínima concentração de oxigênio que 

pode ser aplicada para maximizar a zona anóxica do biofilme/grânulo (MOSQUERA-

CORRAL et al., 2005). 

 Em ambientes com alta concentração de OD, há predominância de bactérias 

nitrificantes e, em regiões com menor concentração de OD, prevalecem as bactérias 

desnitrificantes (CHIU et al., 2007). Porém, alguns autores afirmam que existem 

determinadas espécies de bactérias que são capazes de promover a desnitrificação 

independentemente da concentração de oxigênio dissolvido no meio (GUPTA, 1997; 

PATUREAU et al., 2000). Conforme HOLMAN e WAREHAM (2005), embora algumas 

das enzimas desnitrificantes sejam indubitavelmente inativadas pelo oxigênio, em outros 

casos, a síntese é simplesmente suprimida, e as enzimas existentes desaparecem apenas 
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gradualmente. Assim, é possível que alguns desnitrificantes continuem realizando a 

desnitrificação mesmo após um aumento na concentração de OD. 

Nos últimos anos, o processo de NDS tem sido reportado em vários sistemas de 

tratamento de efluentes, como é o caso do RBS com lodo granular aeróbio, que será 

detalhado na seção 2.4. Uma outra vantagem do processo nitrificação e desnitrificação 

simultâneas, é a capacidade de manutenção de pH neutro no reator, sem a necessidade da 

adição de fonte externa de ácido/base. Isto é importante uma vez que existe uma faixa 

ótima de pH para as bactérias nitrificantes. Durante a nitrificação, a alcalinidade é 

consumida, sendo parcialmente recuperada durante a desnitrificação (YOO et al., 1999).  

 

2.3.2. Remoção biológica de fósforo 

 

O fósforo é um elemento fundamental para o desenvolvimento da vida, 

constituindo um dos principais nutrientes para a atividade agrícola. Tendo em vista a 

baixa quantidade de recursos minerais de fósforo no mundo, atualmente muitos processos 

vêm sendo desenvolvidos no intuito de recuperar esse nutriente a partir de águas 

residuárias  (ANGELA et al., 2011). Por outro lado, devido os riscos dos efeitos adversos 

causados pelo aporte de fósforo nos ecossistemas aquáticas, houve uma consciência 

crescente da necessidade de controlar o descarte desse nutriente, o que refletiu em 

regulamentações cada vez mais rigorosas, e tornou sua remoção amplamente empregada 

no tratamento de águas residuárias em vários países do mundo (VAN LARSDRECHT, 

2005).  

A remoção de fósforo das águas residuárias pode ser conseguida através de 

processos de natureza física, química e biológica. Os principais métodos de remoção de 

fósforo por processos físicos são a ultrafiltração e a osmose reversa. Estas tecnologias são 

eficientes, porém, são métodos de elevado custo, e, dependendo da aplicação podem vir 

a ser inviáveis sob o ponto de vista econômico (METCALF e EDDY, 2003). Já o princípio 

da remoção química consiste em transferir os ortofosfatos dissolvidos para a forma de 

partículas, produzindo precipitados químicos de baixa solubilidade a partir da adição de 

sais de ferro, alumínio ou cálcio. Os precipitados formados são comumente removidos 

por processos de separação física de sólidos, como sedimentação, flotação ou filtração. 

No entanto, o grau de remoção de fósforo pela precipitação química é afetado por muitos 

fatores, como pH, concentração de sólidos suspensos e compostos orgânicos dissolvidos, 
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tipo e dose de precipitante (MAURER e BOLLER, 1999) e alcalinidade (MOHAMMED 

e SHANSHOOL, 2009). 

Sendo assim, devido a razões ambientais e econômicas, bem como em função de 

apresentar eficiência de remoção de fósforo relativamente alta (capaz de atingir 

concentrações de fósforo total inferiores a 1 mg.L-1 no efluente tratado), o processo de 

remoção biológica de fósforo, também conhecido pela sua sigla EBPR (do inglês, 

Enhanced biological phosphorus removal), tornou-se um processo integrante do 

tratamento de águas residuárias amplamente aplicado quando se deseja remover fósforo. 

A configuração clássica de tratamento para o processo EBPR em um sistema de lodos 

ativados (SLA) é a introdução de uma fase anaeróbia antes da fase aeróbia (tanque de 

aeração) e a reciclagem do lodo através da fase aeróbia e anaeróbica de forma intermitente 

(ZUTHI et al., 2013).  

O grupo de microrganismos responsáveis pela remoção biológica de fósforo são 

conhecidos como organismos acumuladores de polifosfato (OAP). Estes organismos são 

capazes de armazenar fosfato como polifosfato intracelular, levando à remoção de fósforo 

da fase líquida via remoção de lodo enriquecido em OAPs. Ao contrário da maioria dos 

outros microrganismos, os OAPs podem absorver fontes de carbono como os ácidos 

graxos voláteis (AGVs) em condições anaeróbias, sem a presença de aceptores de elétrons 

externos, e armazená-los intracelularmente como polímeros de carbono, ou seja, 

polihidroxialcanoatos (PHA) (OEHMEN et al., 2007).  

Os sistemas EBPR representam uma forma sustentável e bastante eficiente de 

remoção de fosfato de água residuárias, porém, manter a estabilidade desse processo pode 

ser difícil, devido à competição entre os OAPs e os organismos acumuladores de 

glicogênio (OAG) (BASSIN, 2012). Esses últimos são reconhecidos como os principais 

concorrentes dos OAP nos sistemas EBPR. Eles absorvem fontes de carbono sob 

condições anaeróbias, mas não contribuem para a remoção de fósforo (WANG et al., 

2015). A proliferação de OAG, que competem com o PAO pelas fontes de carbono, 

compromete o processo de EBPR, resultando na redução da eficiência biológica de 

remoção de fósforo (OEHMEN et al., 2010). Outros fatores podem comprometer o 

desempenho do EBPR, tais como a alta pluviosidade (diluindo o afluente do processo), 

sobrecarga de nitrato no reator anaeróbio (causando condição anóxica) ou limitação de 

nutrientes (OEHMEN et al., 2007). 

Nos processos biológicos de remoção de fósforo, determinadas condições 

operacionais e ambientais foram identificadas como sendo fatores-chave que influenciam 
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a competição entre os OAP e os OAG. Esses fatores incluem pH, temperatura, tipo de 

fonte de carbono presente no afluente (acetato ou propionato) (GUO et al., 2018). Para 

GONZALEZ-GILE et al. (2011), valores de temperaturas e pH iguais ou inferiores a 

20°C e 7,5, respectivamente, favorecem os OAP, particularmente Candidatus 

Accumulibacter phosphatis,  em relação às populações de OAG (GONZALEZ-GIL e 

HOLLIGER, 2011). Muitos estudos descobriram que uma elevada relação DQO/P na 

alimentação de águas residuárias tende a favorecer o crescimento de OAG em vez de 

OAP. Assim, uma baixa relação DQO/P (por exemplo, 10-20 mgO2.mg.P-1) deve ser mais 

favorável ao crescimento de OAP. Por outro lado, uma quantidade suficiente de AGV 

deve ser fornecida para se obter uma boa remoção de fósforo (OEHMEN et al., 2007). 

Outras estratégias que podem favorecer o desenvolvimento de OAP incluem a 

aplicação de um regime feast-famine (saciedade e fome), que consiste em fornecer 

alimento à biomassa em condição anaeróbia e, posteriormente, privá-la de substrato 

orgânico durante a aeração. Porém, este procedimento favorece não apenas os OAP, mas 

também outras bactérias capazes de acumular polímeros intracelulares em condições 

anaeróbias, incluindo os OAG (HENRIET et al., 2016). Como já citado anteriormente, 

estes microrganismos, apesar de auxiliarem na estruturação da biomassa granular, são 

indesejáveis em sistemas de tratamento de fósforo uma vez que competem com os OAG 

pela matéria orgânica afluente e não estão envolvidos na remoção biológica de fósforo. 

Recentemente, descobriu-se uma nova via biológica de remoção de fósforo na 

qual nitrato ou nitrito são usados como aceptores de elétrons, além do oxigênio, por meio 

da remoção anóxica de fósforo (JIANG et al., 2016). Esse processo é mediado por 

organismos acumuladores de polifosfato desnitrificantes (OAPD), e têm recebido muita 

atenção por causa de suas vantagens, incluindo o uso eficaz de substratos de carbono 

orgânico (mesmo carbono é usado para remoção de fósforo e nitrogênio) e baixa produção 

de lodo. Isso, no entanto, frequentemente leva ao acúmulo de ácidos nitrosos livres (ANL) 

em sistemas de remoção anóxica de fósforo, particularmente quando o processo de 

desnitrificação é interrompido. O nitrito e os ANL são tóxicos para uma ampla gama de 

microrganismos, e os OAP são sensíveis aos ANL mesmo em concentrações tão baixas 

quanto 0,0017 mg.NO2
- - N.L-1, as quais podem inibir o metabolismo desses organismos 

(WANG et al., 2015).  
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2.4. Remoção de carbono, nitrogênio e fósforo em sistemas de lodo granular aeróbio 

(LGA) 

 

O LGA é caracterizado por possuir camadas aeróbia, anóxica e anaeróbia, o que 

facilita a coexistência de organismos nitrificantes nas camadas externas dos grânulos e 

organismos acumuladores de fosfato (OAP) e desnitrificantes na camada média e interna 

(Figura 7). Assim, devido a essa estrutura, o LGA possui a capacidade de remover 

simultaneamente fósforo, nitrogênio e matéria orgânica em um único reator. No entanto, 

para que ocorra a remoção completa e simultânea desses componentes, alguns fatores são 

cruciais, como o modo de operação e condições ambientais do reator.  

 

             
Figura 7: Representação das camadas do LGA (a) e da distribuição segregada de 

microrganismos no grânulo aeróbio (b).  

Fonte: Adaptado de NANCHARAIAH et al. (2018). 

 

A concentração de oxigênio aplicada em combinação com o tamanho do grânulo 

está intimamente relacionada ao tamanho da zona aeróbia ou anaeróbia/anóxica, e 

consequentemente, na capacidade de remoção de nitrogênio (MOSQUERA-CORRAL et 

al., 2005). Os regimes de alimentação dos reatores de LGA também podem provocar 

impactos na remoção dos nutrientes e da matéria orgânica (PRONK et al., 2015), além de 

influenciarem a morfologia e a estabilidade dos grânulos (já discutido na seção 2.2.3.3). 

No RBS com lodo granular, é importante que o enchimento ocorra pela parte inferior do 

reator, com a biomassa sedimentada, ou seja, em regime anaeróbio e de forma lenta, para 

garantir tempo de contato suficiente entre o afluente e a biomassa, e assim promover uma 

boa remoção da matéria orgânica (preferencialmente completa) e liberação de fosfato 

pelos OAP. Em um período subsequente (fase aeróbia), a nitrificação e a absorção de 

fósforo pelos OAP ocorrem na camada aeróbia do grânulo, enquanto a desnitrificação 

acoplada à remoção de fosfato com nitrito e nitrato como aceptor de elétrons ocorre na 

zona anóxica pelos OAPD (Figura 8) (DE KREUK et al., 2005; BASSIN et al. 2012). 
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Figura 8: Esquema geral do processo de remoção de DQO (a) nitrificação/desnitrificação 

e absorção de fosfato (b) ao longo da estrutura granular.  

Fonte: Adaptado de DOBBELEERS (2018). 

 

Os fatores que afetam a competição entre OAP e OAG têm sido foco de muitos 

estudos, seja em reatores de LGA ou outros, já que a eliminação de OAG indesejados de 

plantas em grande escala muitas vezes pode ser uma tarefa difícil e estratégias efetivas de 

controle, impedindo seu crescimento, ainda não estão elucidadas. Em trabalho 

desenvolvido por WINKLER et al. (2011), os autores mostram que o método de remoção 

seletiva de lodo em alturas diferentes em um leito de lodo granular pode controlar a 

concorrência entre OAP e OAG. Os autores descreveram que, como os OAP acumulam 

altas quantidades de polifosfato após reações de absorção de fósforo aeróbia/anóxica, a 

velocidade de sedimentação para grânulos dominados por OAP é maior do que a dos 

grânulos dominados por OAG, logo a biomassa que fica na parte inferior do reator possui 

uma maior quantidade de OAP. 

 

2.5. Lixiviado de aterro sanitário: caracterização e tratamento 

 

Com o crescimento populacional e industrial, a quantidade de resíduos sólidos 

urbanos (RSU) tem aumentado drasticamente no mundo todo durante as últimas décadas, 

se mostrando como um grande problema ambiental e um desafio na promoção da gestão 

dos mesmos para a maioria das cidades. 

A fim de promover uma gestão adequada de resíduos e amenizar e/ou solucionar 

os problemas ocasionados pelos RSU em todo território brasileiro, em 2 de agosto de 

2010, foi aprovada a Lei nº 12.305/2010, que instituiu a Política Nacional de Resíduos 

Sólidos (PNRS). A aprovação desta lei foi uma importante iniciativa com a incumbência 

de oferecer aos gestores públicos e à sociedade, instrumentos capazes de promover de 

Fase: alimentação anaeróbia Fase: Aeração 
(A) (B) 
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forma adequada a gestão e o gerenciamento dos RSU, os quais devem observar as 

possibilidades de não geração, redução, reutilização, reciclagem, tratamento dos resíduos 

e disposição final ambientalmente adequada dos rejeitos (BRASIL, 2010). Sendo assim, 

a Lei nº 12.305/2010 determina que todos os municípios devem encerrar a disposição de 

RSU em lixões e aterros controlados, substituindo-os por aterros sanitários. Porém, 

muitos municípios brasileiros continuam dispondo seus resíduos de forma inadequada. 

No Brasil, são produzidos anualmente cerca de 78,3 milhões de toneladas de RSU. 

Deste montante, 71,3 milhões de toneladas são coletados, atingindo um índice de 

cobertura de coleta de 91%. Porém, deste total, apenas 58,4% são enviados para aterros 

sanitários, 32,6% têm como destino os lixões ou aterros controlados e 8% são queimados, 

jogados em terrenos baldios, rios e outros locais desconhecidos (ABRELPE, 2016).  

O aterro sanitário é o método de descarte de RSU mais comum em países em 

desenvolvimento, considerado como uma tecnologia econômica e ambientalmente 

aceitável na maioria dos países devido às vantagens como o simples procedimento de 

descarte, baixo custo e efeito restaurador de paisagem (AZIZ et al., 2010).  

Atualmente, os aterros modernos possuem instalações projetadas para eliminar ou 

minimizar o impacto adverso dos resíduos no meio ambiente (WISZNIOWSKI et al., 

2006). Para serem caracterizados como aterros sanitários, estes locais devem dispor de 

drenos de águas pluviais, poços de inspeção, sistemas de tratamento de lixiviado, 

monitoramento de aquíferos, estrutura de transbordo, mata ciliar e cobertura vegetal. 

Devem existir também todos os controles necessários ao seu bom funcionamento e 

operação. A Figura 9 mostra o esquema típico de um aterro sanitário. 
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Figura 9: Esquema característico de um aterro sanitário. 

Fonte: WITHGOTT e BRENNAN (2011). 
 

Apesar de serem considerados como uma tecnologia simples, os aterros sanitários 

podem enfrentar dificuldades na implantação e operação, principalmente em relação à 

produção de lixiviado, que necessita de tratamento adequado, devido a suas 

características altamente poluidoras. O lixiviado vem da infiltração da água da chuva, da 

umidade contida nos resíduos (MIECZKOWSKI et al., 2016), do influxo de água 

subterrânea e da decomposição microbiana aeróbia e anaeróbia dos resíduos orgânicos 

(FERRAZ, 2014).  

A composição e características do lixiviado do aterro dependem de uma variedade 

de parâmetros, como tipos de resíduos, ou seja, o conteúdo de água e o grau de 

compactação destes resíduos antes da disposição final nos aterros;  condições climáticas, 

que permite a entrada de líquido na massa de resíduos por meio da precipitação e as perdas 

por evaporação; da técnica de operação do aterro (coberturas impermeáveis, requisitos de 

revestimento, como argila, geotêxteis e ou lonas), que controlam a quantidade de água 

que entra na massa de resíduos (RENOU et al., 2008).  

Uma série complexa de reações químicas e biológicas ocorre dentro do aterro, 

influenciada por fatores importantes que determinam as vias de degradação dos resíduos. 

Nos aterros, os resíduos sofrem pelo menos cinco fases de degradação, acompanhados 

pela formação de vários compostos e emissões (KJELDSEN et al., 2002; SCHIOPU e 

GAVRILESCU, 2010): 
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(I) Fase aeróbia: água e dióxido de carbono são os principais produtos, com 

segundo liberado como gás ou absorvido na água para formar ácido carbônico, que dá 

acidez ao lixiviado; 

(II) Fase acidogênica: principais produtos são dióxido de carbono, hidrogênio, 

amônia e ácidos orgânicos; 

(III) Fase acetogênica: são formados ácido acético e seus derivados, dióxido de 

carbono e hidrogênio; 

(IV) Fase metanogênica: composição do gás de aterro típico - aproximadamente 

60% de metano e 40% de dióxido de carbono. 

(V) Fase aeróbia: dióxido de carbono, água. 

 

É possível que certas partes do aterro estejam em diferentes fases de 

decomposição. Além disso, esses processos podem continuar mesmo após o aterro ter 

encerrado a disposição de resíduos (SCHIOPU E GAVRILESCU, 2010). 

O tratamento adequado do lixiviado é primordial na proteção das águas 

subterrâneas, rios, lagos e solos, tendo em vista que este líquido tem grande potencial de 

afetar negativamente os habitats de seres vivos no local afetado, os recursos naturais e a 

saúde humana (BRENNAN et al., 2017). O lixiviado dos aterros sanitários de RSU é um 

efluente complexo, que pode ser caracterizado como uma solução à base de água, com 

quatro grupos de poluentes principais: matéria orgânica dissolvida (álcoois, ácidos, 

aldeídos, açúcares de cadeia curta, etc.), componentes inorgânicos (cátions e ânions 

comuns incluindo sulfato, cloreto, ferro, alumínio, zinco e amônia), metais pesados (Pb, 

Cd, Ni, Cu , Hg) e compostos orgânicos xenobióticos tais como compostos halogenados 

(LI et al., 2009). Pode-se, no entanto, considerar que, de forma geral, os lixiviados contêm 

elevadas concentrações de matéria orgânica dissolvida, substâncias inorgânicas e outros 

componentes, tais como mostrado na Tabela 3. (MANNARINO et al., 2011). 
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Tabela 3: Características de lixiviados de aterros de resíduos sólidos urbanos (RSU). 

 

Parâmetro 

 

Concentração (mg.L-1, exceto pH) 

Aterros novos (menos de 2 anos) Aterros antigos 

Faixa de variação Típico (mais de 10 anos) 

DBO5 2.000 – 30.000 10.000 100 - 200 

COT 1.500 – 20.000 6.000 80 - 160 

DQO 3.000 – 20.000 18.000 100 - 500 

Sólidos suspensos totais 200 – 2.000 500 100 – 400 

Nitrogênio orgânico 10 – 800 200 80 – 120 

Nitrogênio amoniacal 10 – 800 200 20 – 40 

Nitrato 5 - 40 25 5 - 10 

Fósforo total 4 – 100 30 5 – 10 

Alcalinidade como CaCO3 1.000 – 10.000 3.000 200 – 1.000 

pH 4,5 – 7,5 6,0 6,6 – 7,5 

Dureza total como CaCO3 300 – 10.000 3.500 200 – 500 

Fonte: Adaptado de TCHOBANOGLOUS et al. (1993) e MANNARINO et al. (2011). 

 

Cerca de 200 compostos perigosos já foram identificados no lixiviado, como 

compostos aromáticos, compostos halogenados, fenóis e pesticidas. Todos esses 

poluentes têm efeito cumulativo, ameaçador e prejudicial à sobrevivência das formas de 

vida aquática, ecologia e cadeias alimentares, levando a grandes problemas de saúde 

pública, incluindo efeitos carcinogênicos, toxicidade aguda e genotoxicidade 

(MUKHERJEE et al., 2015). Outro sério problema do lixiviado, que merece especial 

atenção, é a elevada concentração de nitrogênio amoniacal, uma vez que provoca 

problemas graves, como a aceleração do processo de eutrofização, que pode ser fatal para 

a vida aquática, e dificulta a desinfecção do fornecimento de água para abastecimento, 

além de ter um cheiro ofensivo e também carcinogênico (PÉREZ et al., 2012).  

Muitos processos têm sido propostos para o tratamento de lixiviados de aterros 

sanitários, os quais incluem tratamento por métodos biológicos, anaeróbios e aeróbios (LI 

e ZHAO, 2001). Porém, devido ao baixo conteúdo de matéria orgânica biodegradável e 

às altas concentrações de nitrogênio amoniacal no lixiviado, o tratamento biológico direto 

pode resultar em desempenho aquém do desejável, pois altos níveis de nitrogênio 

amoniacal são tóxicos e inibem o processo de nitrificação (POPESCU, 2010). E ainda, os 

sistemas de tratamento biológico são influenciados por fatores ambientais e de projeto, 
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como pH, temperatura, carga orgânica aplicada, tempo de retenção de sólidos, entre 

outros fatores (RANJAN et al., 2016). 

Devido à baixa eficiência no tratamento de lixiviado por sistemas biológicos, os 

processos físico-químicos ganharam maiores destaques no tratamento desses efluentes 

(POPESCU, 2010). Os principais métodos de tratamento físico-químicos são 

coagulação/floculação, stripping com ar, ozonização, osmose inversa, adsorção em 

carvão ativado e processos de oxidação avançada (POA) (PANIZZA e MARTINEZ-

HUITLE, 2013). E ainda, quando se deseja obter tratamento satisfatório para remoção de 

determinado poluente, é empregado várias combinações de processos, como aplicação de  

stripping com ar com diferentes valores de pH para remover compostos orgânicos voláteis 

e alguns inorgânicos, sendo esse método mais comumente utilizado para remover 

nitrogênio amoniacal na forma amônia livre (volátil) (FERRAZ et al., 2013); adsorção 

em carvão ativado para remover orgânicos e metais; coagulação/floculação para remover 

coloides e metais (GOTVAJN et al., 2009); processo de oxidação avançada (POA) com 

Fe2
+/H2O2 (reagente de Fenton) para aumentar a biodegradabilidade do lixiviado, por 

meio, por exemplo da oxidação de compostos aromáticos (LIU et al., 2015). No entanto, 

estes processos e suas combinações encarecem bastante o tratamento como um todo, pois 

são tecnologias de elevado custo em comparação com os métodos biológicos (REN, 

2017). 

Apesar de sua baixa eficiência no tratamento de lixiviado, a busca por processos 

biológicos é de suma importância, por serem mais baratos e sustentáveis. Desta forma, 

novos sistemas foram desenvolvidos nos últimos anos e vem alcançando bons resultados, 

como o processo de Anammox e o lodo granular aeróbio. O processo Anammox é um 

processo de conversão biológica litoautotrófica altamente exergônico, no qual o amônio 

é convertido em nitrogênio por um grupo de bactérias do filo dos Planctomicetos 

(JETTEN et al., 2001). Esses microrganismos usam CO2 como única fonte de carbono e 

têm a capacidade de oxidar amônia a nitrogênio gasoso usando nitrito como o aceptor de 

elétrons em uma condição anóxica (SHAIKH et al., 2013). 

 O processo de Anammox é um método bastante eficiente e econômico, podendo 

economizar até 90% dos custos de operação em comparação ao processo tradicional de 

remoção de nitrogênio (JETTEN et al., 2001). Neste caso a oxidação microbiana de 

amônio e nitrito para nitrogênio gasoso ocorre sob condições anóxicas estritas e não é 

necessária nenhuma fonte de carbono orgânico (VAN DONGEN et al., 2007). WANG et 

javascript:;


                                                                                                                                          REVISÃO BIBLIOGRÁFICA  

46 
 

al. (2016) relataram tratamento de lixiviados antigos pelo processo de nitrificação 

combinado ao anammox com 94% de remoção total de nitrogênio, quando a concentração 

de amônio no afluente foi de 1330 mg.L-1 (REN et al., 2017a).  

Recentemente, o lodo granular aeróbio, que é uma tecnologia bastante promissora 

e que supera inúmeras desvantagens do processo de lodos ativados conforme reportado 

na seção 2.2.3, vem sendo estudado como alternativa para o tratamento de lixiviado de 

aterro sanitário (WEI et al., 2012; DI BELLA e TORREGROSSA, 2014; 

MIECZKOWSKI et al., 2016, REN et al., 2017). 

Outra estratégia bastante comum em vários aterros sanitários é a recirculação do 

lixiviado para as células do aterro. Através do método de recirculação, o volume do 

efluente é significativamente reduzido, mas as emissões de gases de efeito estufa (GEE) 

podem aumentar durante a recirculação (WANG et al., 2014) e ainda aumentar a 

concentração de poluentes no lixiviado, os quais se tornam cada vez mais concentrados.  

 

2.5.1. Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitário e esgoto doméstico 

 

No co-tratamento de lixiviado de aterro sanitário e esgoto doméstico, o lixiviado 

produzido no aterro sanitário é transportado para uma estação de tratamento de esgoto 

(ETE) onde é tratado juntamente com os efluentes domésticos (YALCUK E UGURLU, 

2009). O co-tratamento do lixiviado com efluentes domésticos é considerado como uma 

alternativa para superar as limitações do tratamento biológico de lixiviado velho devido 

à sua baixa biodegradabilidade, porém, tal estratégia pode submeter a ETE a choques de 

carga e influenciar negativamente a atividade dos microrganismos nessa planta.  

Analisar a composição do lixiviado é um fator bastante importante quando se 

deseja realizar o tratamento combinado, pois estes efluentes apresentam cargas orgânicas 

e nitrogenadas bastante variáveis, o que pode influenciar no percentual final de lixiviado 

a ser adicionado ao efluente doméstico, tendo em vista que, mesmo com baixo fator de 

diluição, é possível que ocorra um aumento expressivo nas cargas de nitrogênio e matéria 

orgânica  (FILHO, 2017).  

Em estudos desenvolvidos por WU et al. (2015), MOJIRI et al. (2014) e  

CAPODICI et al. (2014), não foram observados impactos negativos no desempenho da 

ETE até uma carga hidráulica total do lixiviado de 10% do total de efluentes municipais 

que entram na estacão de tratamento. No entanto,  BRENNAN et al. (2017), trabalhando 

com lixiviado intermediário, com cargas volumétricas de até 50% da carga total NH4
+-N 
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de esgoto doméstico, não observaram inibição dos processos de nitrificação, porém, 

quando utilizou-se um lixiviado jovem e uma carga volumétrica um pouco superior a 2% 

(equivalente a 90% do total da carga NH4
+-N), observaram uma diminuição significativa 

na nitrificação. 

O co-tratamento de lixiviado com o esgoto sanitário em ETEs é uma boa 

alternativa, que vem sendo aplicada em alguns países. Na Irlanda, praticamente todos os 

aterros de RSU enviam o lixiviado para tratamento em ETE, contudo a proporção máxima 

de lixiviado em relação ao esgoto em termos de volume não ultrapassa 4% (BRENNAN 

et al., 2015, FILHO, 2017). Na Turquia, o lixiviado é tratado numa proporção de 2% da 

vazão total (diluição de 50 vezes) em uma ETE com sistemas de lodos ativados (CALLI 

et al., 2005; FILHO, 2017).   

No Brasil, o co-tratamento de lixiviado com esgoto doméstico em ETE vem 

crescendo, contudo, existem muitos questionamentos quanto ao efeito de tal codisposição 

na eficiência das estações, tendo em vista que muitas delas não foram projetadas para 

receber e tratar (adicionalmente) o lixiviado de RSU (CAMPOS, 2014). Essa forma de 

tratamento conjunta é escolhida devido às vantagens econômicas, e por não ser exigido o 

padrão de nitrogênio amoniacal no lançamento de efluentes quando lixiviado e esgoto são 

tratados conjuntamente em ETE, uma vez que a legislação do CONAMA nº 430 limita a 

concentração máxima desse parâmetro de 20 mgNH4
+-N.L-1 no efluente final apenas para 

efluentes industriais (BRASIL, 2011). No aterro sanitário de Belo Horizonte, parte do 

lixiviado produzido é levado para a ETE Arrudas (LANGE et al., 2006). Em Campinas, 

apesar do município possuir 10 estações de tratamento de esgoto, o co-tratamento do 

lixiviado com o esgoto sanitário é realizado apenas na estação Piçarrão, devido à 

proximidade com o aterro sanitário (FILHO, 2017).   

 

2.6. Geração e composição dos efluentes da indústria têxtil 

 

A indústria têxtil é responsável por gerar um grande volume de efluentes com 

elevada carga orgânica e substâncias químicas complexas, incluindo corantes, 

detergentes, óleos e materiais refratários, que podem ser tóxicos, carcinogênicos, 

mutagênicos ou teratogênicos para vários organismos aquáticos e espécies de peixes 

(SARAYU et al., 2012). Além disso, essas atividades industriais geram resíduos de 

produtos químicos que evaporam no ar, podendo ser inalados através da respiração ou 

absorvidos pela pele de seres humanos (VERMA et al., 2012). 
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A composição das águas residuárias têxteis depende dos diferentes compostos de 

base orgânica, produtos químicos e corantes usados nas etapas industriais de 

processamento seco e úmido. Nas usinas de processamento a seco, são gerados 

principalmente resíduos sólidos devido aos rejeitos de algodão. No outro grupo, 

desengomagem, limpeza, branqueamento, mercerização, tingimento, impressão e 

acabamento são os principais estágios de processamento, que utiliza uma grande 

quantidade de água. Porém, o consumo de água varia muito neste tipo de indústria, 

dependendo dos processos específicos operados na fábrica, do equipamento utilizado e 

da filosofia predominante de uso da água (VERMA et al., 2012).  

Os componentes dos principais poluentes envolvidos em vários estágios durante 

o processamento por via úmida da indústria têxtil são mostrados na Figura 10. Devido à 

complexidade envolvida nos processos em diferentes estágios, as águas residuárias têxteis 

geralmente contêm uma mistura complexa de produtos químicos. Além disso, foram 

relatados também elevados riscos associados aos vários produtos químicos usados em nos 

variados estágios do processamento têxtil (LEE et al., 2006; JADHAV et al., 2007; SHI 

et al., 2007; ANOUZLA et al., 2009).  
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Figura 10: O componente dos principais poluentes envolvidos em vários estágios de uma 

indústria têxtil. 

Fonte: Adaptado de VERMA et al. (2012). 

 

Conforme visto no Fluxograma (Figura 10), o efluente da indústria têxtil é 

altamente poluidor, contendo produtos químicos orgânicos e inorgânicos, como agentes 

de acabamento, surfactantes, compostos inibidores, substâncias ativas, compostos de 

cloro, sais, sólidos dissolvidos, e altas concentrações de corantes (KHANDEGAR e 

SAROHA, 2013).  

 

2.6.1. Classificação dos corantes  

 

Os corantes são compostos orgânicos amplamente utilizados em várias indústrias, 

como têxtil, couro, plástico, alimentos, farmacêutica e indústrias de fabricação de tintas 

(POPLI e PATEL, 2015). A caracterização de corantes é baseada na sua estrutura química 

e aplicação. Eles são compostos por átomos responsáveis pela cor do corante chamados 
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Alta toxicidade, DQO, DBO, teor de sólidos 

dissolvidos, corantes

Cor, metais, sulfeto, sais, acidez/alcalinidade, 
formaldeído

Alta toxicidade, DBO, alto teor de STD

Tingimento 

Estamparia 

Acabamento final 

Constituintes Processos Características dos efluentes 
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cromóforos, bem como um substituto de elétrons ou doador substituto que causa ou 

intensifica a cor dos cromóforos, chamado auxocromo (VERMA et al., 2012). Alguns 

dos cromóforos mais importantes são os grupos azo (N = N–), carbonilo (–C=O), metino 

(–CH=), nitro (–NO2
-) e quinóide, enquanto que para os auxocromos os mais importantes 

são a amina (–NH3), carboxil (–COOH), sulfonato (–SO3H) e hidroxila (–OH). Os 

auxocromos podem pertencer às classes de corante ácidos, básicos, diretos, azóicos, cuba, 

enxofre, reativos e complexos metálicos (KHANDEGAR e SAROHA, 2013).  

Aproximadamente um milhão de toneladas de corantes são produzidos 

anualmente no mundo, sendo que os corantes azóicos constituem a maior e mais versátil 

classe com mais de 2000 diferentes corantes usados atualmente {Formatting Citation} e 

representando cerca de 70% em peso (FARABEGOLI et al., 2010). Os corantes azo são 

usados principalmente para fornecer as cores amarelo, laranja e vermelho. Para obter a 

cor alvo, normalmente uma mistura de corantes vermelhos, amarelos e azuis é aplicada 

nos banhos dos processos têxteis. Estes três corantes não têm necessariamente a mesma 

estrutura química, e podem conter muitos cromóforos diferentes, dentre os quais os 

corantes azo, antraquinona e ftalocianina são os grupos mais importantes (SANTOS et 

al., 2007). 

Entre os corantes azo, destaca-se o Reactive Red 239 (RR239), (Tabela 4), que é 

um conhecido corante mono-azo que tem sido amplamente utilizado no processo de 

tingimento da indústria têxtil. Esse composto se caracteriza por ter uma estrutura poli 

aromática de alta massa molar. Além disso, ele contém átomos de nitrogênio e grupos 

sulfonados que dificultam a quebra da molécula  do corante (KARADAG et al., 2008).  

 

Tabela 4: Características do Reactive Red 239 (RR239). 

Estrutura molecular 

 
Fórmula química C31H24ClN7O19S6 

Peso molecular 1026.373 

λmax. (nm) 540 - 542 

Número C.I. 18220 

Fonte: Adaptado de KARTAL (2019). 
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2.6.2. Degradação de corantes em efluentes da indústria têxtil  

 

Os efluentes das indústrias têxteis, principalmente os provenientes das etapas de 

tingimento, estampagem e acabamento, são extremamente difíceis de tratar devido ao alto 

teor de poluentes como surfactantes, íons de metais pesados, detergentes, solventes, 

compostos recalcitrantes e corantes (LOTITO et al., 2012). Devido ao alto peso molecular 

e às estruturas complexas, esses efluentes apresentam baixa biodegradabilidade (VERMA 

et al., 2012) 

Os mecanismos de remoção de cor são a separação física e a quebra dos corantes, 

seguido pela descoloração por adsorção/biodegradação. Os métodos adotados para a 

remoção de corantes se enquadram em três categorias principais: biológico, físico e 

químico (Figura 11). Apesar dos principais métodos adotados atualmente serem os físicos 

e químicos, eles têm as desvantagens de serem muitas vezes economicamente inviáveis, 

devido os altos custos com energia e produtos químicos, e ainda não são capazes de 

remover completamente os corantes azos recalcitrantes e/ou seus metabólitos orgânicos, 

gerando uma quantidade significativa de lodo que pode causar problemas de poluição 

secundária (SARATALE et al. 2011a).  

 

 
Figura 11: Métodos de tratamento para a remoção de corantes do efluente de águas 

residuárias.  
aA coagulação-floculação pode ser considerada um processo físico-químico. 

Fonte: Adaptado de SARATALE et al. (2011a). 

 

Na coagulação, a atração eletrostática entre o corante solúvel e a molécula de 

polímero devido à carga oposta de cada um permite a formação de coágulos, resultando 

na geração de grandes quantidades de lodo. A coagulação é eficaz para corantes 

sulfurosos e dispersivos. Os corantes ácidos, diretos, de cuba e reativos, coagulam, mas 

não se fixam nas fibras, enquanto os corantes catiônicos não coagulam. A adsorção é um 
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método eficaz para diminuir a concentração de orgânicos dissolvidos no efluente. Mas, a 

regeneração do adsorvente possui um alto custo e envolve a perda do mesmo. Na filtração 

por membranas, a membrana apropriada é capaz de remover todos os tipos de corantes. 

Os requisitos de espaço são menores e não há geração de lodo. Há uma redução no uso 

de água, uma vez que pode ser completamente reciclada e reutilizada. Porém, esse tipo 

de tratamento possui um elevado custo, devido ao uso dos equipamentos e à incrustação 

da membrana, e ainda, o descarte de concentrados é outro inconveniente (KHANDEGAR 

e SAROHA, 2013). Sendo assim, os sistemas biológicos estão se tornando mais atraentes 

devido aos menores custos envolvidos. A descoloração e degradação microbiana ou 

enzimática é uma alternativa ecologicamente correta e competitiva em termos de custos, 

quando comparados aos métodos de tratamento físico-químicos (Saratale et al. 2011a). 

Assim, além de ser economicamente viável e sustentável, os métodos biológicos para 

tratamento de efluentes têxteis podem levar à mineralização completa de corantes (POPLI 

e PATEL, 2015). 

Apesar das vantagens inerentes ao processo biológico, estações de tratamento que 

recebem efluentes contendo corantes têm alto potencial para formar produtos tóxicos de 

biodegradação, como aminas tóxicas, benzidina e seus derivados, entre outros compostos. 

Sendo assim, é imprescindível que o tratamento biológico aconteça em duas fases 

sequenciais, isto é, anaeróbia e aeróbia. A descoloração do corante azo por reações 

sequenciais envolve a degradação do corante azo pela redução ou clivagem da ligação 

azo em condições anaeróbias e biotransformação final de aminas aromáticas em 

condições aeróbicas (KOLEKAR et al., 2012). Sob condições aeróbias, a maioria das 

aminas aromáticas e outros compostos orgânicos são degradados. Aminas aromáticas 

podem ser mineralizadas por enzimas não específicas através de hidroxilação e abertura 

do anel dos compostos aromáticos (O’NEILL et al., 2000). No entanto, algumas delas 

ainda são bastante recalcitrantes (SARATALE et al., 2011). 

A eficiência de remoção de cor por processo biológico anaeróbio tem sido relatada 

como sendo maior que 80% e, em alguns casos, até 100% para uma variedade de corantes 

azoicos. A extensão e a taxa de descoloração anaeróbia de corantes azoicos são 

influenciadas por vários parâmetros, tais como estrutura e concentração de corante, 

suplementação do meio com diferentes fontes de carbono e nitrogênio, doador de elétrons 

e mediador redox (POPLI e PATEL, 2015). 

O uso de enzimas oxidativas é uma alternativa para realizar o tratamento de 

efluentes da indústria têxtil, visando a degradação do corante. As enzimas são 
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biocatalisadores produzidos por células vivas para propiciar reações bioquímicas 

específicas e os processos metabólicos das células, sendo indispensáveis à manutenção e 

atividade da vida (PANDEY et al., 2017). As enzimas oxidoredutoras, como lignina 

peroxidase, lacases, tirosinase, azoredutase, flavina redutase e aminopirina N-

desmetilase, têm sido utilizadas principalmente na descoloração e degradação de corantes 

azo (SARATALE et al., 2011). 

Como as enzimas possuem atividade catalítica para aumentar a taxa de reação, 

podem ser utilizadas mesmo em quantidades muito pequenas (SARKAR et al., 2017). A 

utilização de enzimas no tratamento de efluentes, comparados aos processos 

convencionais, oferece várias vantagens, como capacidade de degradação de compostos 

tóxicos ou recalcitrantes e a operacionalidade em faixas mais amplas de concentração de 

poluentes, de pH e de temperatura. E ainda, seu uso dispensa o período de aclimatação, 

não existindo também a produção de biomassa durante o tratamento do efluente 

(FORGIARINI, 2006; ANSELMO et al., 2008; BAUMER, 2015). No entanto, o método 

enzimático para tratamento de efluentes ainda permanece limitado devido à capacidade 

limitada de produção de enzima, e a produção em larga escala é ainda um desafio 

(SARKAR et al., 2017).  
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3. Start-up de um sistema de lodo granular aeróbio a partir de grânulos 

armazenados e o impacto da temperatura na cinética de nitrificação e remoção de 

fósforo  

 

3.1. Introdução 

 

As demandas atuais de uma população humana em rápido crescimento e a 

necessidade de uma sociedade mais sustentável vêm acelerando o desenvolvimento de 

novas tecnologias para o tratamento de efluentes visando melhorias nos processos e 

contribuição para o aproveitamento e reciclagem dos recursos (VAN LOOSDRECHT e 

BRDJANOVIC, 2014). O lodo granular aeróbio é considerado uma das principais 

tecnologias promissoras para o tratamento biológico de efluentes do século XXI (LONG 

et al., 2015). Além de inovador, é um processo bastante eficiente e pode minimizar alguns 

custos de operação comumente encontrados em planta de lodos ativados, tais como 

aqueles relacionados com reciclo de lodo e instalação de diversos reatores anaeróbios, 

anóxicos e aeróbios para promover a remoção de matéria orgânica combinada à remoção 

de nutrientes.  

O lodo granular aeróbio (LGA) possui uma estrutura agregada microbiana densa 

e forte, elevada velocidade de sedimentação, além de permitir alcançar alta concentração 

de biomassa no reator (SONG et al., 2010) e remoção simultânea de nitrogênio e fósforo 

em um único sistema operacional. Além disso, apresenta tolerância à toxicidade e 

resistência a elevadas cargas orgânicas (LONG et al., 2015). Apesar das vantagens 

associadas ao lodo granular aeróbio em relação a outras tecnologias de tratamento 

biológico de efluentes domésticos e industriais, a granulação aeróbia pode apresentar 

problemas de instabilidade e desintegração dos grânulos durante operação prolongada 

(YUAN et al., 2017), fator que muitas vezes impede sua aplicação prática. Porém, o 

mecanismo exato que provoca a desintegração dos grânulos ainda é motivo de 

investigação. Além disso, outra barreira que dificulta a expansão da tecnologia são os 

elevados tempos de partida, uma vez que a formação do lodo granular a partir de lodo 

ativado, é um processo lento, conforme relatados em alguns trabalhos (FIGUEROA et 

al., 2008; YILMAZ et al., 2008; NI et al., 2009; LIU et al., 2010; BASSIN et al., 2019). 

 FIGUEROA et al. (2008), estudando o tratamento de efluente da indústria de 

conserva de pescado em um reator inoculado com lodo ativado visando a formação de 

lodo granular aeróbio, observaram que durante os primeiros dias de operação do reator 

não houve formação de grânulos, e sim de uma biomassa que apresentava uma estrutura 
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fofa. Os grânulos formados não eram estáveis e se fragmentavam em pequenos pedaços 

que logo eram arrastados para fora do reator, e, somente após o 75° dia de operação, foi 

observado a formação de grânulos maduros. YILMAZ et al. (2008), trabalhando com um 

RBS para o tratamento um efluente de matadouro simulado, verificaram que o reator 

alcançou a granulação após o 170° dia de operação. BASSIN et al. (2019), avaliando o 

desenvolvimento de lodo granular aeróbio sob condições de clima tropical com efluente 

sintético, observaram o início da aglutinação dos microrganismos para a formação dos 

grânulos somente a partir do trigésimo dia de operação, porém, os grânulos formados 

apresentaram grandes quantidades de organismos filamentosos em sua superfície. Esse 

fato promoveu o arraste de parte da biomassa para fora do reator, devido à baixa 

sedimentabilidade do lodo.   

A dificuldade de formação de lodo granular a partir de lodo floculento se torna 

ainda mais relevante em reatores de escala plena, onde grande quantidade de biomassa 

granular deve ser formada. LIU et al. (2010), tratando águas residuárias reais (40% de 

esgoto doméstico e 60% industrial) em um reator em batelada sequencial em escala piloto, 

verificaram que o processo de transformação do lodo ativado para lodo granular demorou 

cerca de 400 dias, e ainda, a biomassa apresentava uma mistura de flocos e grânulos com 

proporção de lodo floculado. NI et al. (2009), tratando águas residuárias municipais em 

um RBS em escala piloto, alcançaram a granulação aeróbia a partir do lodo ativado, após 

operação de 300 dias, no entanto, 15% da biomassa era composta por lodo floculado. 

Uma alternativa para reduzir o tempo de partida do reator e expandir a aplicação 

da tecnologia do lodo granular aeróbio seria a inoculação dos reatores com grânulos já 

formados, provenientes de plantas existentes. No entanto, o transporte entre diferentes 

localidades pode levar algum tempo, de modo que questões relacionadas ao 

armazenamento da biomassa sejam relevantes. Além disso, deve-se levar em 

consideração que o tempo de ativação dos grânulos após período de armazenamento 

torna-se imprevisível em função das distintas condições utilizadas durante sua estocagem 

(YUAN et al., 2017). 

Em geral, há sempre desafios a serem enfrentados durante o processo de 

armazenamento de grânulos aeróbios em diferentes substratos para manter a integridade 

da estrutura e a atividade dos microrganismos. Segundo estudos realizados por ADAV et 

al. (2007a) e TAY et al. (2002b), elevadas temperaturas mantidas durante o 

armazenamento dos grânulos ocasionam maiores taxas de hidrólise e respiração 

endógena, resultando em perda rápida da atividade microbiana e rápida desintegração dos 
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grânulos. Em contrapartida, baixas temperaturas podem inibir de forma efetiva a hidrólise 

celular. No entanto, as condições de baixa temperatura de armazenamento (por exemplo, 

entre -20ºC a 4ºC) resultam em alto consumo de energia para refrigeração da biomassa, o 

que não é propício para produção em larga escala e aplicação prática. Um estudo 

desenvolvido por ZHANG et al. (2005) apontou que grânulos aeróbios, após 6 meses de 

armazenamento à temperatura ambiente, demandaram longo período para serem ativados 

novamente, e ainda, após sua reativação, os mesmos apresentaram instabilidade estrutural 

e baixas eficiências de remoção de nutrientes. XU et al. (2010) também armazenaram 

grânulos em temperatura ambiente (25 ± 1°C) por 21 dias, sem substrato, e observaram 

que a perda de estabilidade dos grânulos aeróbios pode estar relacionada à diminuição da 

concentração de proteínas na fração de SPE e à desintegração da estrutura proteica nos 

grânulos. 

Foi reportado que, sob congelamento por períodos prolongados, a atividade 

microbiana pode ser drasticamente reduzida (LV et al., 2013). GAO et al. (2012) 

estudaram os efeitos da temperatura e do substrato de armazenamento no desempenho de 

reativação dos grânulos. A biomassa granular foi armazenada durante 80 dias em água 

destilada e solução de glicose, nas temperaturas de -25°C, 4 °C e temperatura ambiente 

(20 – 26°C). Os autores observaram que a temperatura de armazenamento teve um 

enorme impacto sobre a morfologia e propriedades físicas dos grânulos, enquanto o 

substrato de armazenamento teve pouca influência. Os grânulos armazenados à 

temperatura de 4°C foram os que obtiveram a recuperação mais rápida. WAN et al. (2014) 

armazenaram grânulos a 4°C por mais de 1 ano em cinco meios líquidos: água, acetona, 

mistura de acetona e acetato de isoamila, água salgada e formaldeído. Os autores 

observaram que os grânulos armazenados nos quatro primeiros meios foram reativados 

com sucesso em 24 h de cultivo. WANG et al. (2008) armazenaram grânulos aeróbios 

por um período de 7 meses sob temperatura de 4°C, e perceberam que a atividade 

microbiana dos grânulos aeróbios diminuiu significativamente após o armazenamento. 

As bactérias heterotróficas atingiram sua menor atividade após 2 meses de 

armazenamento, enquanto que a atividade das bactérias nitrificantes foi reduzida após 4 

meses de armazenamento. No entanto, após o contato com substratos e oxigênio, os 

grânulos se recuperaram rapidamente e a atividade microbiana aumentou gradualmente, 

sendo totalmente recuperada em 16 dias. 

Apesar dos diversos estudos realizados focando na reativação de biomassa 

granular após certo período de estocagem em determinada condição, é de extrema 
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relevância pesquisar diferentes formas de armazenamento e as condições ótimas para 

reativação e manutenção da integridade estrutural da biomassa granular, no intuito de 

viabilizar a produção comercial de grânulos aeróbios de modo a facilitar a partida de 

novas plantas de tratamento de efluentes baseadas em LGA. Adicionalmente, elucidar a 

problemática relacionada à desintegração dos grânulos durante o período de estocagem é 

um fator crucial para a melhoria da tecnologia de LGA. 

Portanto, este estudo teve como objetivo investigar a reativação da biomassa 

granular aeróbia armazenada sob refrigeração a 4C, temperatura reportada como sendo 

propícia para a manutenção da estrutura e atividade dos grânulos, durante diferentes 

períodos de tempo (40 e 180 dias) e verificar a influência do tempo de armazenamento 

nas propriedades físicas e na capacidade de remoção de matéria orgânica e nutrientes 

(nitrogênio e fósforo) dos grânulos. Adicionalmente, tendo em vista que a temperatura 

exerce influência direta nos processos bioquímicos de conversão dos poluentes em 

sistemas biológicos, especialmente na remoção de nutrientes (HUANG et al., 2000; KIM 

et al., 2006; GONZALEZ-MARTINEZ et al., 2017),  a cinética de nitrificação e remoção 

de fósforo por meio de LGA também foi avaliada em diferentes temperaturas (10 a 35°C) 

após a reativação da biomassa granular. 

 

3.2. Materiais e Métodos 

 

3.2.1. Armazenamento e reativação de grânulos aeróbios 

 

Os grânulos usados nessa pesquisa foram cultivados em um reator em batelada 

sequencial (RBS) que operava com um volume de trabalho de 1,5 litros (diâmetro interno 

de 5 cm e altura útil de 79 cm), à temperatura ambiente (20 - 27°C). O RBS a partir do 

qual se obteve a biomassa granular era operado em ciclos de 3 h, com 60 min de 

enchimento a partir da base do reator em condições anaeróbias, 112 min de aeração, 3 

minutos de sedimentação e 5 min de descarte do efluente. O reator era alimentado com 

um meio sintético simulando um esgoto doméstico (Tabela 5) e operava com eficiência 

de remoção de matéria orgânica, amônio e fosfato acima de 90%. Os grânulos aeróbios 

possuíam coloração amarelo-claro e apresentavam ótimas propriedades físicas, como 

elevada densidade (1025 g.L-1) e velocidade de sedimentação (84 m.h-1) e baixo índice 

volumétrico de lodo (IVL) (43 mL.gSST-1). 
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Os grânulos foram retirados após o descarte do efluente tratado (final do ciclo) e 

colocados em uma peneira com abertura de 200 µm, para garantir que apenas grânulos 

ficassem retidos na malha. Pois, para ser considerado LGA, o tamanho mínimo do grânulo 

deve ser torno de 0,2 mm, fato que permite separá-los corretamente dos flocos durante a 

fase de sedimentação (DE KREUK et al., 2005). Após o processo de separação 

grânulos/flocos, a biomassa foi acondicionada em frascos SCHOTT com água da torneira 

e armazenada sob refrigeração à temperatura de 4 °C. Uma amostra de lodo foi mantida 

nessas condições durante 40 dias (Figura 12A e B), enquanto outra amostra foi 

armazenada durante 180 dias (Figura 12C e D). 

Após o período de armazenamento, os grânulos aeróbios foram retirados dos 

frascos e inoculados no reator. O reator foi mantido em operação com os grânulos 

armazenados em cada condição (40 ou 180 dias) por 60 dias, em temperatura ambiente. 

O experimento realizado com grânulos armazenados por menor período de tempo (40 

dias) será designado como Experimento 1, enquanto aquele no qual os grânulos 

armazenados foram estocados por 180 dias será designado como Experimento 2. 

 

 

Figura 12: Grânulos armazenados em água da torneira por 40 (A e B) e 180 dias (C e D). 
 

3.2.2. Aparato experimental 

 

O aparato experimental foi instalado nas dependências do Laboratório de Controle 

de Poluição das Águas (LABPOL), no Programa de Engenharia Química da COPPE, 

Universidade Federal do Rio de Janeiro (UFRJ). O experimento foi realizado em um RBS 

do tipo coluna de bolhas. O reator foi construído em coluna cilíndrica de vidro, com 

dimensões de 1,60 m de altura e 0,06 m de diâmetro interno, apresentando um volume 

total de 4,5 L (Figura 13). Seguindo as recomendações de BEUN et al. (1999), uma alta 

razão entre a altura útil e o diâmetro (A/D) de 8,7 foi adotada, a fim de favorecer a seleção 

dos grânulos pela diferença na velocidade de sedimentação entre esses e lodo floculento.  

C D A B 
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O sistema experimental era composto por reator de escala laboratorial, bombonas 

plásticas para alimentação do reator (A, B e C), compressor de ar, rotâmetro, medidor de 

pH e temperatura, oxímetro, bombas peristálticas para alimentar e esvaziar o reator e 

sistema de automação para possibilitar a operação em bateladas sequenciais. 

 

 
Figura 13: Fotografia (a) e representação esquemática do RBS (b). 1 – reator; 2 – 

computador (sistema de controle); 3 – bomba de alimentação (meio A); 4 – bomba de 

alimentação (meio B); 5 - bomba de alimentação (água de abastecimento); 6 – bomba 

(ácido); 7 – bomba (base); 8 – recipiente com água de abastecimento; 9 – recipiente  com 

o meio A; 10 – recipiente com o meio B; 11 – solução de ácido (HCl – 1M); 12 – solução 

base (NaOH – 1M); 13 – controlador de temperatura; 14 – entrada de água na camisa do 

reator para o controle de temperatura; 15 – saída de água na camisa do reator para o 

controle de temperatura; 16 – ar comprimido; 17 – rotâmetro; 18 – entrada do afluente; 

19 – bomba de descarte; 20 - descarte  do efluente tratado. 

 

3.2.3. Ciclos de operação  

 

O reator foi operado em ciclos de forma descontínua, cujo controle de suas fases 

(alimentação, aeração, sedimentação e descarte) foi realizado por meio de um 

A B 
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controlador. Cada ciclo tinha duração de 3 horas (Figura 14), de modo que o reator fosse 

submetido a 8 ciclos diários. O volume útil de trabalho foi de 2,5 L e troca volumétrica 

de 60%, resultando em um tempo de retenção hidráulica (TRH) de 5 h e 12 litros de 

efluente tratado diariamente.  

O afluente era adicionado pela parte inferior do reator em condições anaeróbias, 

através do leito da biomassa sedimentada. Para permitir melhor dispersão do líquido na 

camada de lodo, o efluente era distribuído em dois pontos da base do reator. A aeração 

era fornecida através de um difusor de ar, também colocado no fundo do reator, entre os 

dois pontos de adição do afluente (alimentação), de modo a obter uma vazão de ar 

variando entre 3 a 5 L.min-1. O efluente tratado era descartado em ponto situado a 37 cm 

de altura em relação a base do reator. 

 

 

 

Figura 14: Distribuição dos ciclos de operação do reator RBS. 

 

Durante o período de reativação da biomassa granular, o reator foi mantido à 

temperatura ambiente (20 - 27°C). No entanto, durante os experimentos para avaliar a 

influência da temperatura na cinética de nitrificação e remoção de fósforo, a temperatura 

foi controlada e mantida em 10, 15, 20, 25, 30 e 35°C, através do bombeamento de água 

para camisa do reator com a temperatura desejada através de um controlador de 

temperatura da marca TECNAL/TE-184. Esses testes serão descritos em maiores detalhes 

na seção 3.2.7.  

O tempo de retenção de sólidos (TRS) foi controlado conforme WINKLER et al. 

(2011) e mantido em 12 dias no Experimento 1 (lodo armazenado por 40 dias). O cálculo 

para determinação desse parâmetro está apresentado na seção 3.2.6.11. No Experimento 

2 (lodo armazenado por 180 dias), o TRS variou bastante como consequência da própria 

operação do reator. O lodo em excesso para controle do TRS era removido 

periodicamente durante a fase final da aeração para garantir uma amostra homogênea. 

 

 

Fase anaeróbia Fase aeróbia 

0 min 60 171 175 180 min 

60 min 111 min 4 min 5 min 

Alimentação 

Aeração 

Sedimentação 

Descarte 
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3.2.4. Composição do substrato e cargas aplicadas 

 

O reator foi alimentado com um meio sintético simulando um esgoto doméstico, 

preparado em dois recipientes (soluções A e B) (BASSIN et al., 2012). A solução A era 

composta por CH3COONa.3H2O, CaCl2, MgSO4⋅7H2O e KCl; já a solução B continha 

NH4Cl, KH2PO4, K2HPO4 (Tabela 5) e solução de micronutrientes ( 

Tabela 6). Em cada ciclo operacional, o reator era alimentado com 0,250 L de 

cada meio A e B, juntamente com 1L de água da torneira (volume total de 1,5 L), com o 

objetivo de obter, na entrada do reator, demanda química de oxigênio (DQO), amônio e 

fosfato de 400 mgO2.L
-1, 50 mgNH4

+-N.L-1 e 15 mgPO4
--P.L-1, respectivamente. 

Considerando as condições operacionais do reator, tem-se que a carga orgânica, 

nitrogenada e de fósforo aplicada nos experimentos 1 e 2 foram em torno de 1,8 

kg.DQO.m-3.d-1; 0,25 kg.N.m-3.d-1 e 0,01 kg.P.m-3 d-1, respectivamente.  

 

Tabela 5: Composição da água residuária preparada em laboratório e utilizada neste 

estudo. 

 

 

 

 

 

 

a Concentrações após a diluição do meio A e B com água da torneira. 

 

Adicionou-se também uma solução de micronutrientes na proporção de 0,8 mL 

para cada litro de efluente sintético preparado, cuja composição está detalhada na tabela 

2. 

Tabela 6: Composição da solução de micronutrientes no esgoto sintético. 

 

a Concentrações após a diluição do meio A e B com água da torneira. 

Componentes Concentração (mg.L-1)a 

NaC2H3O2.3H2O 864 

MgSO₄·7H₂O 74,2 

CaCl2 60,7 

KCl 29,2 

NH4Cl 190,8 

K2HPO4 61,3 

KH2PO4 

 

23,9 

Componentes  Concentração (mg.L-1)a 

MnCl2 2,68 

CoCl2 4,61 

(NH4)6Mo7O24 0,86 

CuSO4 0,84 

ZnSO4 10,3 

FeSO4 2,27 

CaCl2 10,2 

EDTA 41,7 
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3.2.5. Monitoramento do reator  

 

O reator foi constantemente monitorado com o objetivo de avaliar a evolução 

temporal do processo de reativação dos grânulos aeróbios, suas propriedades físicas e o 

desempenho do reator em relação à remoção de matéria orgânica (DQO) e nutrientes 

(nitrogênio e fósforo). A biomassa foi igualmente caracterizada ao longo do tempo no 

intuito de acompanhar as propriedades físicas dos grânulos armazenados ao longo do 

período de reativação dos mesmos. A Tabela 7 mostra a frequência de análises dos 

parâmetros analisados. 

 

Tabela 7: Parâmetros avaliados no reator. 

Parâmetros Frequência de análise 

pH e Temperatura 

 

 

Diariamente 

Nitrogênio Amoniacal  

 

 

Uma vez por semana 

Nitrito e nitrato 

 

 

Ocasionalmente 

Demanda Química de Oxigênio (DQO) Uma vez por semana 

Fósforo Uma vez por semana 

Sólidos totais (ST), sólidos voláteis (SV) Uma vez por semana 

Índice volumétrico de lodo (IVL) 

 

 

A cada 15 dias 

Densidade dos grânulos Uma vez por semana  

Proteínas A cada 15 dias 

 
Polissacarídeos A cada 15 dias 

 
Diâmetro, fator de forma e esfericidade A cada 15 dias 

 

 

3.2.6. Testes cinéticos adicionais 

 

Testes de ciclo foram realizados nos experimentos 1 e 2 após ser atingido um 

estado pseudo-estacionário, isto é, as conversões eram constantes ao longo do tempo, sem 

maiores variações nos perfis de concentração dos componentes analisados ao longo do 

ciclo operacional do RBS. 

 Nesses testes, amostras de efluentes foram coletadas regularmente durante a fase 

de aeração, e uma amostra inicial foi coletada na entrada do reator (afluente) afim de 
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determinar as concentrações iniciais de matéria orgânica (avaliada em termos de DQO), 

amônio e fosfato. A segunda amostra foi coletada 2 min após o início do período de 

aeração para permitir mistura completa do conteúdo do reator. As demais amostras foram 

coletadas a cada 10 – 20 min durante o período de aeração para determinação dos perfis 

de concentração de DQO, fosfato, amônio, nitrito e nitrato. 

 Além dos testes de ciclos realizados em condições normais, à temperatura 

ambiente, foram realizados testes com controle de temperatura de modo a observar o 

efeito dessa variável na remoção de nutrientes (nitrogênio e fósforo). Esses testes foram 

realizados apenas no Experimento 1, seguindo o procedimento padrão de teste de ciclo. 

As temperaturas testadas (10, 15, 20, 25, 30 e 35° C) foram mantidas constantes em cada 

ciclo através do bombeamento de água com a temperatura desejada para camisa do reator. 

Para isso, utilizou-se um controlador de temperatura da marca TECNAL/TE-184.  

As mudanças de temperatura para a realização dos testes em diferentes condições 

foram gradativas, de um a um grau Celsius, durante o intervalo de 1 a 2 dias. Esse 

procedimento experimental foi empregado para reduzir a amplitude térmica, e, 

consequentemente, evitar expor os organismos presentes no lodo granular ao choque 

térmico, tendo em vista que muitos deles são bastante sensíveis a mudanças bruscas de 

temperatura. Os testes foram realizados na seguinte ordem de temperaturas: 25, 30, 35, 

20, 15 e 10°C. Essa ordem foi estabelecida levando em conta que temperaturas maiores 

são favoráveis ao tratamento biológico (KIM et al, 2006), evitando assim a exposição da 

biomassa a baixas temperaturas logo no início dos testes. 

 

3.2.7. Métodos analíticas e procedimentos de cálculo 

 

A concentração amônio (NH4
+-N) foi determinada por meio do reagente de 

Nessler (APHA, 1992). Já o fosfato (PO4
3--P), foi determinado pelo método 

espectrofotométrico do ácido molibdovanadofosfórico (APHA, 2005). A demanda 

química de oxigênio (DQO) foi analisada segundo o método colorimétrico 5220 (APHA, 

2005). Para quantificação de nitrito (NO2
-) nas amostras, foi empregado o kit analítico 

Nitriver 2 Nitrite Reagent, da Hach Company. Para realização das análises, foram 

adicionados em um tubo de ensaio 5 mL de amostra e um sachê do kit e em seguida, a 

mistura era agitada. Após 10 min, foi feita a leitura da absorbância em espectrofotômetro 

Hach, modelo DR/2000, a 585nm. Por meio da construção de curva de calibração, a 

concentração era obtida. E para a determinação do nitrato (NO3
-), foi empregado o kit 
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analítico da Hach Company, Nitraver 5 Nitrate Reagent. Para isso, foram adicionados 5 

mL de amostra em um tubo, em seguida verteu-se o sachê do kit dentro do tubo. Após 1 

min a amostra era agitada. A leitura da absorbância em espectrofotômetro Hach, modelo 

DR/2000, era realizada depois de um período de 5 min a 500 nm. Com o auxílio de uma 

curva de calibração, a concentração era encontrada. 

 

3.2.7.1. Proteínas e polissacarídeos 

 

Para determinar as frações de polissacarídeos (PS) e proteínas (PN) do SPE, uma 

alíquota de 5 mL de grânulos era colocada em um tubo falcon e adicionado 10 mL de 

uma solução de NaOH 1N, os quais foram aquecidos a 90ºC por 10 min para promover a 

lise completa das células. Em seguida a solução era centrifugada e o sobrenadante era 

armazenado no freezer a 4°C até a realização das análises.  

A concentração de polissacarídeos foi determinada conforme o método de 

DUBOIS et al. (1956) Este método baseia-se no fato de que açúcares simples ou 

complexos, e seus derivados, quando tratados com fenol e ácido sulfúrico concentrado 

dão coloração amarelo-alaranjado, com uma reação sensível e coloração estável. A 

absorvância é obtida a 490 nm e correlacionada com uma curva padrão de soluções de 

glicose. 

Para a determinação da concentração de proteínas, é utilizado o método 

desenvolvido por BRADFORD (1976). Este teste é baseado na mudança de cor do corante 

Coomasie Brilliant Blue G-250. O reagente de Bradford é uma solução do corante e ácido 

fosfórico, possuindo coloração marrom. Na presença de proteínas, o corante forma um 

complexo não covalente com a carboxila da proteína por forças de Wan der Waals e um 

grupamento amino por interações eletrostáticas. A coloração do reagente muda de 

marrom para azul na presença de proteínas. A absorbância das amostras é obtida a 595 

nm e correlacionada com uma curva padrão construída com uma solução de albumina de 

soro bovino (BSA). 

 

3.2.7.2. Índice Volumétrico de Lodo (IVL)  

 

O IVL é o volume em mililitros ocupado por grama de lodo, ou seja, é a relação 

entre o volume de lodo que sedimenta após 30 minutos em uma proveta graduada e a 

concentração de sólidos em suspensão nessa amostra (Figura 15).  
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Nessa pesquisa, utilizou-se o método de IVL dinâmico proposto por 

SCHWARZENBECK et al. (2004), que é uma versão modificada do método de 

determinação do IVL descrito no Standard Methods (APHA, 2005). A determinação do 

IVL consistiu em colocar 500 mL de amostra (grânulos + efluente) dentro de uma proveta 

graduada e medir, após 5 e 30 minutos, o volume de lodo decantado. A concentração de 

sólidos totais foi determinada no final de cada teste. Como os grânulos aeróbios possuem 

uma rápida sedimentação, além do tempo de 30 minutos, proposto pela metodologia 

descrita no Standard Methods. o IVL foi também avaliado para o tempo de 5 minutos, 

conforme a Equação 3.1. 

 

  
Figura 15: Teste empregado para determinação do índice volumétrico de lodo (ILV). 

 

𝐼𝑉𝐿𝑡 =
𝑉𝐿𝑆 𝑥 1000

𝑆𝑆𝑇
                                                                                                                 (3.1) 

 

Onde: 

IVLt = Índice Volumétrico de Lodo (mL.g-1) em determinado tempo (t) (5 ou 30 min 

nesse estudo); 

VLS = Volume de lodo sedimentado (mL.L-1) e  

SST = Concentração de sólidos suspensos totais da amostra (mg·L-1). 

 

 

 

 



                                                                                 Reativação de grânulos armazenados  

84 
 

3.2.7.3. Diâmetro, esfericidade e fator de forma 

 

O diâmetro médio, fator de forma e a esfericidade dos grânulos foram 

determinados com amostras retiradas do reator. Para permitir a obtenção de uma amostra 

homogênea, os grânulos eram retirados do reator durante o período de aeração. 

As amostras de lodo eram colocadas em placas de Petri e fotografadas (Figura 

16). Em seguida, as imagens eram analisadas com o uso do software livre, ImageJ, com 

a finalidade de calcular os parâmetros desejados para cada um dos grânulos da amostra.  

 

  

Figura 16: Placa de Petri mostrando uma imagem dos grânulos coletados durante a fase 

de aeração do RBS (a) e contorno dos grânulos para determinação do diâmetro, 

esfericidade e fator de forma (b). 
 

O diâmetro médio das partículas granulares foi determinado a partir do diâmetro 

de Feret, calculando-se a distância entre dois pontos de cada grânulo de acordo com a 

Figura 17.  

 

Figura 17: Segmentos mais compridos e mais curtos em um grânulo. 
 

Diâmetro máximo de Feret = Dx 

Diâmetro mínimo de Feret = Dy                                      𝑫𝒎𝒆𝒅 =  
𝑫𝒙+𝑫𝒚

𝟐
 

Diâmetro médio de Feret = Dmed 

 

 

𝑫𝒙 𝑫𝒚 

a b 
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A esfericidade era calculada diretamente pelo programa ImageJ. Porém, o fator de 

forma era calculado por meio da Equação (3.2), na qual se utiliza a área e o diâmetro 

máximo de Feret encontrados através do Software ImageJ. 

 

𝐾𝑓 =
𝐴

𝐿²
                                                                                                                                       (3.2) 

 

Sendo:  

Kf: fator de forma; 

A: área (mm²); 

L: Diâmetro máximo de Feret. 

 

3.2.7.4. Sólidos Suspensos Totais (SST) e Sólidos Suspensos voláteis (SSV) 

 

As concentrações de SST e SSV do reator foram determinados conforme o método 

sugerido por PRONK et al. (2014). Esse método foi adotado tendo em vista que durante 

o período de aeração, os grânulos maiores e mais densos tendem a se concentrar na parte 

inferior do reator, de modo que seja difícil coletar uma amostra homogênea durante essa 

fase. Nesse método, primeiramente é registrado o volume do leito de lodo sedimentado 

(mL) dentro do reator. Quando o reator é misturado, uma amostra de lodo com volume 

de 5 mL é coletada e colocada em uma proveta graduada. Em seguida, a biomassa da 

proveta era vertida em um cadinho (previamente pesado) e levado à estufa Icamo, modelo 

4, para secar por um período de 24h à temperatura de 105°C. Após esse período, o 

cadinho, após resfriado em temperatura ambiente em dessecador de vidro contendo sílica 

como agente dessecante, foi novamente pesado em uma balança analítica, obtendo-se 

assim o valor de SST. Posteriormente, procedeu-se à calcinação do material em um forno 

mufla à temperatura de 560°C. Após a pesagem do mesmo, determinaram-se as 

concentrações dos sólidos suspensos fixos (SSF). Os valores de SSV foram obtidos a 

partir da diferença entre SST e SSF. A concentração de SST e SSV presentes em 5 mL 

pode então ser extrapolada para determinar a concentração de biomassa do reator, levando 

em conta o volume ocupado pelos grânulos sedimentados no mesmo. A equação (3.3) 

mostra como foi calculada a concentração de biomassa (g.L-1) no reator. 

𝑋𝑅 =
𝑀𝑋

𝑎𝑚𝑜𝑠𝑡𝑟𝑎

𝑉𝑋
𝑎𝑚𝑜𝑠𝑡𝑟𝑎  .

𝑉𝑋
𝑅

𝑉𝐿
𝑅                                                                                                                 (3.3) 



                                                                                 Reativação de grânulos armazenados  

86 
 

Onde: 

 

𝑀𝑋
𝑎𝑚𝑜𝑠𝑡𝑟𝑎 é o peso seco na amostra (g); 

𝑉𝑋
𝑎𝑚𝑜𝑠𝑡𝑟𝑎 é o volume de o leito sedimentado na amostra (L); 

𝑉𝑋
𝑅 é o volume do leito assentado no reator (L); 

𝑉𝐿
𝑅 é o volume total do reator (L). 

 

Os sólidos suspensos totais e voláteis do efluente foram determinados seguindo a 

metodologia descrita no Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater 

(APHA, 2005). Para isso foram coletados um volume conhecido de amostra do efluente 

tratado. Primeiramente, cadinho contendo membrana de fibra de vidro previamente 

lavada com água destilada foi colocado em uma mufla e seguindo o mesmo procedimento 

descrito para os sólidos no reator. 

 

3.2.7.5. Densidade da biomassa 

 

 A ABNT adota o processo do picnômetro para a determinação da massa 

específica das partículas menores que 4,8 mm, utilizando a Equação 3.4. Para 

determinação da densidade dos grânulos, foi determinado inicialmente o peso de um 

picnômetro vazio de 50 mL e o peso do picnômetro acrescido de água até o enchimento 

completo de seu volume. Em seguida, retirava-se a água do picnômetro e o preenchia com 

grânulos e assim determinava-se o peso do conjunto (proveta + grânulos).  

 

𝜌𝑎 = 𝜌𝐻2𝑂 .
(𝑚𝑎 −  𝑚𝑣)

(𝑚𝐻2𝑂 −  𝑚𝑣)
                                                                                                      (3.4) 

Onde  

ρa é a massa específica da amostra (gL-1);  

ρH2O é a massa específica da água (kg.m-3);  

ma é a massa do picnômetro cheio da amostra (g);  

mH2O é a massa do picnômetro cheio de água (g). 

mv é a massa do picnômetro (g).  
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3.2.7.6. Resistência dos grânulos 

 

A resistência da biomassa granular foi medida com base na estabilização dos 

grânulos contra o esforço de cisalhamento durante a operação do reator. Portanto, um 

procedimento foi desenvolvido conforme a metodologia proposta de PEREBOOM (1997) 

e adaptada por NOR-ANUAR (2012), utilizada para analisar a resistência de lodo 

granular anaeróbio.  

Para o teste de resistência dos grânulos, retirou-se uma quantidade significativa 

da biomassa presente no reator em operação e colocou-a em uma peneira cuja abertura da 

malha era de 200 μm para garantir que apenas lodo granular fosse utilizado nesse teste. 

Em seguida, transferiu-se a amostra para um frasco graduado de 250 mL de forma 

cuidadosa para que os grânulos não sofressem nenhuma quebra. A quantidade de água e 

de grânulos colocados dentro do frasco era proporcional às quantidades de cada um 

presente no interior do reator. Em seguida, um pequeno volume de amostra homogênea 

era retirado do frasco para determinação de sólidos totais de acordo com metodologia 

descrita em APHA (2005). Na sequência, o frasco contendo amostra (água + grânulos) 

era colocado em um agitador mecânico sob agitação de 200 rotações por minuto (rpm) 

durante 10 minutos. Finalizado o período de agitação, a amostra era novamente colocada 

em uma peneira de abertura de malha de 250 μm para avaliar o material que havia sido 

desprendido durante o teste de cisalhamento. Retirava-se então um volume conhecido da 

amostra que atravessava a peneira e que, portanto, continha partículas menores que 250 

μm de diâmetro, e realizava uma nova análise de sólidos totais. 

Os resultados de resistência dos grânulos são expressos em termos de coeficiente 

de estabilidade (S), que está relacionado à estabilidade do LGA quando submetido à 

tensão de cisalhamento. Quanto menor o valor de S, maior é a estabilidade dos grânulos 

aeróbios, conforme reportado na Tabela 8. Porém, deve-se mencionar que o coeficiente 

de estabilidade (S) não é uma ferramenta precisa para mensurar exatamente a força de 

cisalhamento a que os grânulos são submetidos nas condições de operação do reator 

biológico. No entanto, é razoável e lógico demonstrar o índice indicativo da resistência 

dos grânulos aeróbios contra tensão de cisalhamento. O coeficiente de estabilidade S é 

expresso de acordo com a Equação (3.5).     

                  

𝑆 = (
𝑋′

𝑋
) ∗ 100                                                                                                 (3.5) 
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Onde:  

S = Coeficiente de estabilidade (%).  

X = Sólidos totais da amostra de grânulos (gSST.L-1).  

X’ = Sólidos totais do material desprendido (depois do teste) (gSST.L-1). 

 

Tabela 8: Guia para avaliar a resistência dos grânulos aeróbios. 

Indicador Muito forte Forte Fraco 

Estabilidade      Muito estável Estável Instável 

S (%) S < 5 5 ≤ S ≤  20  S > 20 

ρ (gSST.L-1) ρLGA > 120 10 ≥ ρLGA ≥ 120 ρLGA < 10 

Σ (%) Σ < 10 10 ≤ Σ 40 Σ > 40 

         Desprendimento  

 

  Fonte: Adaptado NOR-ANUAR et al. (2012) 

 

3.2.7.7. Velocidade de sedimentação 

 

Dois métodos foram usados para determinar a velocidade de sedimentação: um 

realizado em proveta (método experimental) e o outro teórico baseado na lei de Stokes. 

No método experimental, levou-se em consideração o tempo que uma amostra de 

grânulos demorava para sedimentar do topo da proveta até a base da mesma. Eram feitos 

testes repetidos com três tipos de partículas de tamanho diferente para obter um valor 

médio representativo da biomassa do reator. A Equação 3.6 determina a velocidade média 

de sedimentação das partículas. 

 

𝑽𝒎 =
𝒅

𝒕𝒎
                                                                                                                                     (3.6) 

 

Onde: 

Vm é a velocidade média das partículas (ms-1);  
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d é a distância percorrida pelas partículas (m); 

tm é o tempo médio percorrido pelas partículas (s). 

 

As velocidades teóricas de sedimentação foram calculadas considerando os 

valores de densidade e os diâmetros médios dos grânulos. Para partículas com número de 

Reynolds menores ou iguais a 1, utilizou-se a lei de Stokes (Equação 3.7). 

  

𝒗𝒔 = (
𝒈

𝟏𝟖
) . (

𝝆𝒑 − 𝝆𝒘

𝝆𝒘
) . (

𝝆𝒑
𝟐

𝒗𝒘
)                                                                                          (3.7) 

 

Para partículas com números de Reynolds no intervalo 1 <Rep <103, a velocidade 

de sedimentação foi calculada resolvendo iterativamente o coeficiente de resistência 

(Equação 3.7.1) e, em seguida, resolvendo as equações de velocidade de sedimentação 

estacionária de uma única partícula esférica (Equação 3.7.2). 

 

𝒄𝒘(𝑹𝒆𝒑) = (
𝟐𝟒

𝑹𝒆𝒑
) + (

𝟒

√𝑹𝒆𝒑

) + 𝟎, 𝟑𝟒                                                                         (3.7.1) 

 

𝒗𝒔 = √
𝟒

𝟑
𝒅𝑷 ⋅

𝝆𝒑−𝝆𝒘

𝝆𝒘
⋅ 𝒈 ⋅

𝟏

𝒄𝒘(𝑹𝒆𝒑)
                                                           (3.7.2) 

 

Onde:  

vs é a velocidade de sedimentação de uma única partícula (m.s-1); 

dp é o diâmetro da partícula (m); 

ρd  é a densidade da partícula (kg.m-3); 

ρw é a densidade do fluido (kg.m-3); 

g é a constante gravitacional 9,81 (m.s-2); 

vw é a viscosidade cinemática da água (m.s-2); 

cw (Rep) é o coeficiente de resistividade; 

Rep é o número de Reynolds das partículas. 
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3.2.7.8. Vazão diária de efluente tratado (Qd)  

 

A vazão diária de efluente tratado foi determinada de acordo com a Equação 

(3.8).   

𝑸𝒅 = 𝑵𝒄 𝒙 𝑽𝒆                                                                                                                            (3.8)                                                                                                                                 

 

Onde: 

Qd   é a vazão diária de efluente (L.d-1); 

Nc é o número de ciclos realizados por dia (ciclo.d-1);  

Ve é o volume de enchimento por ciclo (L.ciclo-1). 

 

3.2.7.9. Carga volumétrica (CV) 

 

A carga volumétrica de DQO, amônio ou fosfato aplicada ao reator foi 

determinada de acordo com a Equação (3.9).   

 

𝑪𝑽 =
𝑪𝒂𝒇𝒍𝒖𝒆𝒏𝒕𝒆𝒙 𝑸𝒅

𝑽𝒓
                                                                                                                (3.9) 

 

Onde:  

CV  é a carga volumétrica aplicada por dia (mgDQO.L-1d-1 ou mgNH4
+-N L-1d-1 ou mgP.L-

1d-1),  

Cafluente é a DQO, NH4
+-N ou P afluente (mg.L-1),  

Qd é a vazão diária de efluente sintético alimentado ao reator (L.d-1),  

Vr é o volume útil do reator (L). 

 

3.2.7.10. Relação Alimento/Microrganismo (A/M) 

 

A relação A/M foi determinada por meio da Equação (3.10). 

 

𝑨

𝑴
=

𝑪𝒂𝒇𝒍𝒖𝒆𝒏𝒕𝒆 . 𝑸𝒅

𝑽𝒓 𝒙 𝑿𝒔𝒔𝒗
                                                                                                               (3.10)  

 

Onde:  
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A/M é a relação alimento/microrganismo (mg DQO L-1d-1 ou mg NH4
+-N L-1d-1 ou mgP.L-

1d-1);  

Cafluente é a DQO, NH4
+-N ou PO4

3- no afluente (mg.L-1);  

Qd é a vazão diária de esgoto (L.d-1);  

Vr é o volume útil do reator (L); 

XVSS é a concentração de sólidos suspensos voláteis no reator (gSSV.L−1). 

 

3.2.7.11. Tempo de retenção do lodo (TRS)  

 

O TRS foi calculado segundo a Equação (3.11). 

 

𝑻𝑹𝑺 =
𝒎𝑺𝑺𝑽

(𝒎𝒅 + 𝒎𝒆)/𝒕𝒄
                                                                                                                        (3.11) 

 

Onde: 

 

mSSV é a massa de sólidos suspensos voláteis no reator (gSSV)  

md é a massa de lodo descartada manualmente (gSSV);  

me é a massa de lodo descartada no efluente (gSSV);  

tc é o tempo de duração do ciclo (d).  

 

 3.2.7.12. Balanço de nitrogênio 

  

As frações de nitrogênio foram classificadas de acordo com suas transformações 

no processo biológico. Dessa forma, pode-se distinguir o nitrogênio transformado através 

dos processos nitrificação (oxidação do amônio a nitrito e nitrato), assimilação 

(nitrogênio incorporado na biomassa) e desnitrificação (redução de nitrito e nitrato a 

nitrogênio gasoso).  

A quantidade de nitrogênio amoniacal incorporada (gN.dia-1) para crescimento 

celular foi estimada segundo a equação 3.12. 

 

𝑁𝑎𝑠𝑠𝑖𝑚𝑖𝑙𝑎𝑑𝑜 =  𝑓𝑁(𝑆𝑆𝑉𝑟𝑒𝑡𝑖𝑟𝑎𝑑𝑜 + 𝑆𝑆𝑉𝑒𝑓𝑙𝑢𝑒𝑛𝑡𝑒 × 𝑄)                                                                   (3.12)

                           

Onde: 
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fN é a fração de nitrogênio no lodo (0,12389 mgN.mgSSV-1);  

Q é a vazão afluente (L.dia-1);  

SSVefluente é a concentração de sólidos no efluente final (gSSV.L-1);  

SSVretirado é quantidade de sólidos retirados manualmente do reator, por dia, para controle 

da idade do lodo (gSSV.d-1).  

 

A conversão de nitrogênio por assimilação (Equação 3.12.1), nitrificação 

(Equação 3.12.2), desnitrificação (Equação 3.12.3) e a remoção global de nitrogênio 

(Equação 3.12.4) foram calculadas conforme segue: 

.
.

4 0

(%)
( - )

ass
ass

T

N

NH N


+
=                                                                                               (3.12.1) 

 4 . 4 . .

.

4 . .

( - ) ( - )
(%)

( - )

afl efl ass

nitrif

afl ass

NH N NH N N

NH N N


+ +

+

− −
=

−
 (3.12.2)                                                                             

4 . . 4 . . .

.

4 . . .

( - ) ( - ) ( - ) ( - )
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( - ) ( - )

afl x afl efl x efl ass

desnitrif

afl x afl ass

NH N NO N NH N NO N N

NH N NO N N


+ +

+

+ − − −
=

+ −
        (3.12.3) 

4 . . 4 . .

4 . .

( - ) ( - ) ( - ) ( - )
(%)

( - ) ( - )

afl x afl efl x efl

total

afl x afl

NH N NO N NH N NO N

NH N NO N


+ +

+

+ − −
=

+
                               (3.12.4) 

3.3. Resultados e discussão 

 

3.3.1. Propriedades físicas dos grânulos aeróbios 

 

Após o armazenamento por 40 dias (Experimento 1) e posterior período de 

reativação, os grânulos apresentaram uma estrutura forte quando foram submetidos ao 

teste de resistência. A cor aparente da biomassa sofreu pequena mudança, passando de 

uma tonalidade de amarelo-escuro (Figura. 3A) para amarelo-claro (Figura 3B), e 

nenhuma variação no interior do grânulo foi observada em relação à coloração. No 

entanto, os grânulos armazenados por 180 dias (Experimento 2) apresentaram menor 

resistência à quebra. Esses grânulos exibiram uma coloração bastante escura (negra) (Fig. 

3C), passando a marrom-claro até o final do experimento (Figura 3D). Em estudo 

realizado por ZENG et al. (2007), os autores observaram que após dois meses de 

armazenamento da biomassa, os grânulos aeróbios na porção superior do frasco de 

estocagem (volume de aproximadamente 1/3 do frasco) apresentaram coloração cinza 
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escuro ou preto escuro. Já o tamanho das partículas, a capacidade de sedimentação e a 

integridade da estrutura se mostraram estáveis durante o período de armazenamento.  

Nesse estudo, após a abertura dos frascos SCHOTT que continham os grânulos 

armazenados, notou-se um odor desagradável de “ovo podre”. Esse fato está 

possivelmente relacionado aos compostos reduzidos de enxofre, como o gás odorante 

sulfeto de hidrogênio (H2S), gerado a partir da sulfetogênese, comum de ocorrer em 

condições anaeróbias, as quais são predominantes no interior do frasco durante o período 

de armazenamento (WANG et al., 2008b). Vale mencionar que no Experimento 1, o 

cheiro foi sentido de forma moderada, enquanto que no Experimento 2, o odor foi sentido 

com maior intensidade. 

Como mostrado na Figura 18, nos primeiros dias de operação do RBS no 

Experimento 1, logo após o período de armazenamento, os grânulos apresentavam 

superfície lisa, com aspecto gelatinoso e uma camada superficial com leve transparência 

(Figura 3A). No entanto, decorridos 30 dias de operação do reator, os grânulos passaram 

a exibir cavidades bastante salientes em sua superfície. No 40° dia, não ocorreram 

mudanças consideráveis na estrutura dos grânulos, observando apenas alteração na 

coloração. Apesar disso, as cavidades permaneceram na superfície dos grânulos até o final 

do Experimento 1 (Figura 18B). No Experimento 2, o aspecto gelatinoso na camada 

superficial dos grânulos só foi observado no final do experimento, após a mudança de 

coloração da biomassa (Figura 18D). 

 

 
Figura 18: Imagem microscópica de grânulos extraídos do reator durante a fase de 

aeração, ao longo do Experimento 1 (A e B) e Experimento 2 (C e D). A: Início do 

experimento; B: Após 60 dias; C: Início do experimento; D: Após 60 dias. 

 

O tamanho das partículas é uma característica importante do lodo granular 

aeróbio, pois apresenta influência significativa na velocidade de sedimentação, no 

transporte dos substratos e oxigênio ao longo da estrutura granular (NI e YU, 2010; 

LONG et al., 2014), na estabilidade dos grânulos (YUAN et al., 2017) e na remoção de 

nitrogênio (MATSUMOTO et al., 2010; VAL DEL RÍO et al., 2013). Assim, é 

fundamental a manutenção de um tamanho adequado dos grânulos, para assegurar um 
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desempenho estável do reator a longo prazo. No entanto, o controle do tamanho dessas 

partículas não é uma tarefa fácil e ainda pode demandar custos, sendo necessário o 

emprego de algumas estratégias operacionais e pressões seletivas, como controle do 

tempo de sedimentação, força de cisalhamento hidrodinâmico e tempo de retenção de 

sólidos (YUAN et al., 2017). Em estudos desenvolvidos por TOH et al. (2003) e ZHANG 

et al. (2011), os autores constataram que grânulos com tamanho menor do que 1 mm 

foram favoráveis à sedimentabilidade dos grânulos e à estabilidade a longo prazo da 

operação de um reator de LGA. Porém, devido ao alto custo associado ao consumo de 

energia para promover forças de cisalhamento capazes de manter um tamanho de grânulo 

tão pequeno, a faixa de tamanho de grânulos de 1-3 mm foi indicada como sendo ideal 

para a operação de RBS em larga escala operando sob alta carga orgânica. TOH et al. 

(2003) também reportaram que a faixa ótima de tamanho de grânulos para operação 

estável é entre 1,0 e 3,0 mm. 

A distribuição de tamanho dos grânulos mostra que o diâmetro dos mesmos 

durante o Experimento 1 variou de 0,2 - 5,0 mm (Figura 19A). No entanto, mais de 60% 

da biomassa total era composta por grânulos com tamanho entre 0,2 - 2,0 mm. No 20° 

dia, o tamanho dos grânulos foi mais uniforme, com um percentual de 30% para grânulos 

com diâmetro entre 0,2 - 1,0 mm; 37% entre 1,0 - 2,0 mm e 25% entre 2,0 a 3,0 mm. 

Subsequentemente, nos dias 40, 50 e 60, mais de metade da biomassa granular apresentou 

diâmetro variando entre 0,2 a 1,0 mm, sendo as proporções dos grânulos situados nessa 

faixa de tamanho em relação ao total de partículas de 52, 54 e 65% para os dias 40, 50 e 

60, respectivamente. 

Os dados revelam, em ambos os experimentos (1 e 2), ocorreu um certo inchaço 

dos grânulos após o período de estocagem, especialmente no Experimento 2 cujo período 

de armazenamento foi de 180 dias. No entanto, em ambos experimentos, uma redução 

uma redução gradativa no diâmetro dos grânulos foi observada. No Experimento 1, o 

diâmetro médio variou de 1,9 a 1,1 mm. Posteriormente, durante o período de reativação, 

por meio das forças de cisalhamento e da atividade dos microrganismos, os grânulos 

voltaram a apresentar uma estrutura mais compacta, reestabelecendo a estrutura física 

original. Após 40° dia, o reator entrou no estágio de estabilização e os grânulos 

apresentaram uma distribuição granulométrica equilibrada. 

Ao contrário do observado no Experimento 1, durante o qual o tamanho dos 

grânulos decaiu gradualmente desde o início do teste, no Experimento 2, após o 8° dia de 

operação do reator, os grânulos apresentaram morfologia irregular e estrutura fofa e 
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intumescida, levando a um aumento do tamanho médio das partículas. No início do 

experimento, os grânulos com diâmetros entre 1 a 2 e 2 a 3 mm representaram, 

respectivamente, 41 e 47 % do total de biomassa no reator (Figura 19B). Em 

contrapartida, partículas cujo diâmetro variou entre 0,2 e 1 mm representaram apenas 3% 

do total de lodo. Do 20° ao 40° dia de operação, os grânulos tornaram-se maiores, com 

percentuais acima de 60% para diâmetros na faixa de 2 a 4 mm. Durante esse período, o 

diâmetro médio aumentou de 2,6 para 2,8 mm. Concomitantemente à alteração na 

estrutura dos grânulos, observou-se que a matéria orgânica não estava sendo totalmente 

removida durante a fase anaeróbia do reator, o que pode ter provocado uma diminuição 

na resistência dos grânulos (conforme será discutido posteriormente). Em seguida, os 

grânulos começaram a se desintegrar e uma fina camada gelatinosa foi formada na parede 

do reator, a qual era removida constantemente por procedimento de lavagem. Fato 

semelhante foi reportado por MOURA et al. (2018), particularmente quando a superfície 

dos grânulos foram cobertas por bactérias filamentosas. 

A partir do dia 45 do Experimento 2, grânulos mais compactos e menores 

apareceram no reator. De fato, as partículas granulares na faixa de tamanho entre 0,2 a 1 

mm e 1 e 2 mm passaram a ser dominantes. O diâmetro médio foi de 1,8 e 1,2 mm para 

os dias 50 e 60, respectivamente. De qualquer forma, durante os experimentos 1 e 2, o 

tamanho dos grânulos estiveram dentro da faixa entre 1,0 – 3,0 mm, a qual é bastante 

reportada para estudos com biomassa granular aeróbia (TOH et al., 2003; DE KREUK et 

al., 2007; FRANCA et al., 2018). 

 

     

 
Figura 19: Distribuição de diâmetro (em percentual) e diâmetro médio (em mm) dos 

grânulos ao longo do Experimento 1 (com grânulos armazenados por 40 dias) (A) e 

Experimento 2 (com grânulos armazenados por 180 dias) (B). O tempo 0 corresponde ao 

período imediatamente após o armazenamento. 
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A Figura 20 apresenta os valores da densidade e do índice volumétrico de lodo 

(IVL) ao longo dos experimentos 1 e 2. O IVL é um parâmetro importante diretamente 

relacionado à capacidade de retenção de biomassa e à separação sólido-líquido no reator 

(GAO et al., 2011), sendo influenciado pela densidade da biomassa. Embora os grânulos 

não tenham exibido mudanças significativas em sua estrutura física ao longo do tempo de 

armazenamento, os valores de IVL e a densidade dos mesmos foram característicos de 

um lodo de má sedimentabilidade. No começo do experimento, logo após a inoculação 

dos grânulos no reator, observou-se que o IVL5 (sedimentação em 5 minutos) apresentou 

valor de 128 e 124 mL.gSST-1 para os grânulos armazenados por 40 e 180 dias, 

respectivamente. Esses valores foram próximos aos encontrados para o IVL30 

(sedimentação em 30 minutos), embora o IVL5 tenha sido ligeiramente superior.  

No Experimento 1, apesar do diâmetro médio ter reduzido de 1,8 para 1,1 mm, as 

propriedades físicas do lodo melhoraram gradualmente ao longo do tempo. Com base nas 

análises de densidade da biomassa, houve um acréscimo gradual de 1005 para 1018 

gSST.L-1 (Figura 20A). Esse resultado refletiu no aumento da velocidade de 

sedimentação, passando de 54 para 84 m.h-1 (Figura 21A). Concomitantemente, foi 

observada uma diminuição gradual do IVL. No 28° dia de operação, foi observada uma 

redução em torno de 62% do IVL5, o qual passou a apresentar o valor de 49 mL.gSST-1, 

permanecendo praticamente constante até o 53° dia. A relação IVL30/IVL5 foi igual a 1. 

Após 7 dias (60° dia), o IVL5 alcançou o menor valor (37 mL.gSST-1), indicando uma 

biomassa com excelente sedimentabilidade.  

Em contrapartida, no Experimento 2, durante a fase inicial de reativação da 

biomassa, apesar do diâmetro médio dos grânulos ter apresentado um acréscimo de 0,6 

mm, as propriedades de sedimentação da biomassa pioraram consideravelmente. Assim, 

observou-se uma diminuição na densidade dos grânulos de 1007 para 1001 g.L-1. De 

modo concomitante, foi verificada uma diminuição na velocidade de sedimentação de 36 

para 13 m.h-1 (Figura 21B), seguido por um aumento substancial do IVL5 de 118 para 166 

mL.gSST-1 (Figura 20B). 

A diminuição da capacidade de sedimentação dos grânulos foi acompanhada por 

uma instabilidade na biomassa, sendo possível perceber a formação de grânulos com 

diâmetros maiores e com uma morfologia irregular, fofa e intumescida. Esse fato 

aconteceu provavelmente devido à alta carga orgânica aplicada ao sistema, tendo em vista 

que a atividade dos microrganismos presentes na biomassa não estava totalmente 

reestabelecida e os grânulos apresentam uma estrutura fraca. Conforme relatado por TAY 
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et al. (2004) e YUAN et al. (2012), a aplicação de alta carga orgânica pode provocar um 

aumento abrupto no tamanho dos grânulos e também induzir o crescimento de organismos 

filamentosos. Esses fenômenos acarretam diminuição da densidade dos grânulos, arraste 

da biomassa do reator, e consequentemente, a instabilidade do sistema. De fato, a redução 

da COV de 1,9 kgDQO.m-3.d-1 para 1,4 kgDQO.m-3.d-1 levou à diminuição em torno de 

75% no valor de IVL entre os dias 14 e 33, permanecendo praticamente estável na faixa 

entre 28 e 56 mL.gSST-1. Com lodo granular armazenado durante 7 meses (210 dias) a 

4°C e recultivo da mesma em baixa carga orgânica, WANG et al. (2008a) observaram 

uma rápida reativação, com IVL de 15 mL.gSST-1 após 1 mês de operação do reator.  

Em trabalho desenvolvido por YUAN et al. (2012), os autores encontraram 

resultados para o IVL semelhantes ao presente estudo quando aplicaram elevada carga 

orgânica. Após sete dias de operação, os grânulos reativados com uma COV de 1,6 

kg.DQO.m-3.d-1 exibiram uma morfologia solta e fofa, dominada por bactérias 

filamentosas (IVL de 124,37 mL.gSST-1), enquanto que os grânulos reativados com 

baixas COV (0,4 e 0,8 kgDQO.m-3d-1) apresentaram características físicas e morfológicas 

semelhantes, com aparência marrom-amarelada, e menor IVL, em torno de 50 mL.gSST-

1 (YUAN et al., 2012). 

Valores de densidades superiores aos Experimentos 1 e 2, foram reportadas por 

GAO et al. (2012), os quais armazenaram grânulos durante 240 dias em água destilada. 

Após 1 mês de reativação, os grânulos apresentaram densidade em torno de 1030 g.L-1, 

porém, a velocidade de sedimentação foi em torno de 44 m.h-1, valor inferior aos 

observados após 1 mês de reativação dos grânulos nos experimentos 1 e 2, isto é, 70 e 55 

m.h-1, respectivamente. YUAN et al. (2012), trabalhando com grânulos armazenados por 

180 dias, obtiveram grânulos com densidade em torno de 995 g.L-1 quando cultivados 

com uma COV de 1,6 kgDQO.m-3.d-1, no entanto, quando a biomassa foi submetida a 

uma COV de 0,8 – 0,9 kgDQO.m-3.d-1, a densidade foi de 1011 g.L-1. 
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Figura 20: Densidade e índice volumétrico de lodo (IVL) dos grânulos ao longo dos 

Experimentos 1 (A) e 2 (B). O tempo 0 corresponde ao período imediatamente após o 

período de estocagem sob refrigeração. 

 

   
Figura 21: Velocidade de sedimentação dos grânulos ao longo dos Experimentos 1 (A) e 

2 (B). 
 

Umas das principais características dos sistemas de tratamento com lodo granular 

aeróbio é a sua capacidade de reter grande quantidade de biomassa, o que se deve à 

excelente propriedade de sedimentação dos grânulos. As concentrações de sólidos (em 

termos de SST e SSV) e o volume de biomassa dentro do reator (medido diretamente a 

partir da altura do leito de lodo granular sedimentado) estão apresentados na Figura 22.  

Para a reativação dos grânulos, os reatores foram inoculados com volumes de 560 

mL e 510 mL de biomassa, nos Experimentos 1 e 2, respectivamente, atingindo 

concentrações de SST em torno de 4 g.L-1 para ambos os experimentos. No Experimento 

1 (Figura 22A), o volume de lodo variou de 530 a 670 mL ao longo do período de 

operação do RBS, já no experimento 2, esse volume variou de 340 a 730 mL, porém, 

manteve-se acima de 400 mL praticamente durante todo o período experimental (Figura 

22B).  
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Na fase inicial do Experimento 1, a concentração de biomassa foi de RBS foi de 

4 g.L-1 e a relação SSV/SST média foi de aproximadamente 85%. Quando a atividade do 

LGA foi totalmente reestabelecida e um bom desempenho do LGA em relação à remoção 

de DQO, nitrogênio e fósforo foi alcançado, a concentração de biomassa passou de 5,8 a 

10,3 g.L-1 do 21° ao 49° dia e manteve-se praticamente constante até o dia 60. Durante 

esse período, o teor de inertes da biomassa aumentou de 15 para 21%. 

No início da reativação no Experimento 2, a concentração de sólidos no reator foi 

de 3,6 g.L-1, similar àquela observada no começo do Experimento 1. Após 7 dias de 

operação, o teor de SST no reator decresceu para valores de1,5 g.L-1. Essa redução na 

concentração de sólidos dentro reator pode ser explicada pelas mudanças nas 

propriedades físicas da biomassa, fator que favoreceu o descarte de sólidos junto ao 

efluente, em consequência da baixa sedimentabilidade do lodo.   

A concentração de sólidos no efluente no Experimento 1 aumentou de 0,020 g.L-

1 a 0,072 g.L-1 ao longo do tempo, apesar da redução nos valores de IVL. Esse fato pode 

ser explicado por dois motivos: (1) a melhoria nas propriedades do lodo em termo de 

sedimentabilidade favoreceu a maior retenção de sólidos dentro do reator, resultando em 

maiores choques entre as partículas, promovidos pela força de cisalhamento durante o 

período de aeração, isso  produziu uma estrutura compacta e estável da biomassa, 

contudo, durante essa ação ocorre um pequeno despreendimento de sólidos na estrutura 

externa dos grânulos, aumentando assim, o teor de sólidos no efluente tratado, conforme 

observado na Figura 22C; ou (2) o alto teor de biomassa, proporcionou uma elevação na 

altura da camada de lodo sedimentado dentro do reator, favorecendo assim a saída de 

sólidos durante o descarte do efluente tratado, tendo em vista que a altura máxima da 

cmada de grânulos estava próxima a saída do efluente tratado. Porém, essa tendencia 

crescente de sólidos no efluente ao longo do tempo, não foi observada no experiemento 

2 (Figura 22D), permanecendo praticamente constante duarante todo o período, variando 

de 0,054 g.L-1 a 0,072 g.L-1. 

O teor médio de inertes da biomassa específica do Experimento 1 foi de apenas 3% 

até o dia 21, conforme evidenciado pela razão SSV/SST. Contudo, logo após a reativação 

da biomassa (a partir do 28° dia), os valores oscilaram entre 34% e 43%. Esse aumento 

no teor de inertes, foi acompanhado pela alta atividade dos OAP e liberação de P 

anaeróbia. Esse fato também foi evidenciado no Experimento 2 (Figura 22 D). Até o 47° 

dia da operação do reator com os grânulos armazenados por 180 dias, o teor médio de 

inertes foi de 6,9%, aumentando apenas no final do experimento, nos dias 52 e 60, com 
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valores de 35% e 40%, respectivamente. Essa fase final correspondeu também a maior 

liberação e remoção de fosfato no Experimento 2, resultado que será apresentado na seção 

3.3. 

Foi observado que, apesar do volume de grânulos ter se mantido constante ao 

longo do período experimental, até mesmo para fins de controle da idade do lodo, as 

concentrações de sólidos dentro do reator foram consideravelmente menores nos 

primeiros dias de reativação da biomassa. Esse resultado pode ser explicado pelo fato de 

que o lodo granular aeróbio, logo após o armazenamento, é menos compressível devido 

à pior sedimentabilidade. Dessa forma, nos primeiros dias de operação, o reator 

apresentou menores concentrações de sólidos totais, apesar do volume de biomassa ter 

sido praticamente constante ao logo do tempo. Essa redução na capacidade de 

sedimentação da biomassa pode estar relacionada à adsorção de água no grânulo durante 

o período de armazenamento, o que faz com que essas partículas fiquem intumescidas e 

maiores, embora sejam menos densas. Essa hipótese pode ser justificada seguindo a 

premissa de que os grânulos podem ser classificados como hidrogéis, conforme relatado 

por SEVIOUR et al. (2009). Os hidrogéis são redes poliméricas tridimensionais, 

hidrofílicas, que possuem a capacidade de inchar e reter uma fração significativa de água 

ou fluidos biológicos dentro de sua estrutura, embora não se dissolvam no meio líquido 

(CALÓ e KHUTORYANSKIY, 2015). Os hidrogéis podem ser projetados com respostas 

controláveis  para encolher ou expandir por meio de mudanças nas condições ambientais 

externas. Eles podem realizar uma transição de volume em resposta a estímulos físicos e 

químicos, sendo que os principais estímulos físicos incluem temperatura, campo elétrico 

ou magnético, luz, pressão e som, enquanto os estímulos químicos incluem pH, 

composição do solvente, força iônica e espécies moleculares (AHMED, 2015).  

Assim, é possível considerar que o excesso de água retido nos grânulos durante o 

período de armazenamento afetou as principais propriedades da biomassa, incluindo o 

tamanho dos grânulos, a porosidade, densidade e, portanto, a velocidade de sedimentação 

e o IVL. Posteriormente, durante o período inicial de reativação da biomassa, as forças 

aplicadas (tais como a tensão de cisalhamento) sobre os grânulos na fase de aeração pode 

ter favorecido o desprendimento da água que estava retida no seu interior. Isso pode 

explicar o fato de que, logo nos primeiros dias de reativação da biomassa, os grânulos 

passaram a apresentar boa sedimentabilidade, apesar da redução do diâmetro das 

partículas. 
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Figura 22: Concentração de sólidos suspensos totais (SST), sólidos suspensos voláteis 

(SSV) no reator e volume de grânulos ao longo do Experimento 1 (A) e Experimento 2 

(B). SST, SSV e relação SSV/SST no efluente tratado no Experimento 1 (C) e 

Experimento 2 (D). 

 

A relação alimento microrganismo (A/M), também conhecida como carga 

orgânica específica, e o tempo de retenção de sólidos (TRS), determinados ao longo dos 

experimentos 1 e 2, estão apresentados na Figura 8. A relação A/M é uma variável do 

processo que pode ser facilmente ajustada em reatores biológicos e que depende tanto da 

COV aplicada quanto da concentração de SSV. Uma relação A/M adequada pode ser 

favorável para o progresso da granulação aeróbia e para a reativação de grânulos 

estocados, pois exerce influência sobre o tamanho dos grânulos,  morfologia e 

características estruturais (LI et al., 2011). Nesse trabalho, para garantir as mesmas 

condições na reativação dos grânulos, a relação A/M foi cuidadosamente ajustada para 

ser a mesma no Experimento 1 e 2 (em torno de 0,7 gDQO.gSSV-1d-1). O TRS é também 

um dos parâmetros mais importantes de projeto e operação de sistemas de tratamento 

biológico de efluentes, podendo afetar as comunidades bacterianas na biomassa, e, por 

conseguinte, o desempenho e as características dos grânulos (LI et al., 2016). 

Na Figura 23A, é possível observar que a relação A/M se manteve praticamente 

constante (em torno de 0,25 gDQO.gSSV-1d-1) ao longo do Experimento 1, o que 
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possibilitou a obtenção de uma biomassa estável e um controle intencional do TRS, o 

qual foi mantido em uma faixa estreita entre 12 e 15 dias. Percebe-se que ocorreu uma 

discreta redução do tamanho médio dos grânulos e aumento da fração entre 0,2 e 1 mm, 

o que favoreceu a manutenção de uma biomassa compacta com excelentes propriedades 

de sedimentação. No entanto, no experimento 2 (Figura 23B), devido à perda de lodo na 

fase inicial e a consequente redução da concentração de SSV, a relação A/M nesse estágio 

foi muito maior do que na fase inicial do Experimento 2, ocasionando instabilidade da 

biomassa. Além disso, o TRS oscilou bastante (entre 5 e 14 dias), sendo que durante 

praticamente metade da duração do Experimento 2 (30 dias), o TRS foi controlado apenas 

pelo descarte de biomassa com o efluente tratado. 

 

   
Figura 23: Relação alimento/microrganismo (A/M) e o tempo de retenção de sólidos 

(TRS) no Experimento 1 (A) e Experimento 2 (B). 

 

LI et al. (2011) estudaram a formação e granulação completa da biomassa em 

diferentes proporções A/M. Os autores perceberam que uma baixa relação A/M favoreceu 

a formação lenta de grânulos, com tamanhos menores e mais compactos, já com alta 

relação A/M, os grânulos alcançaram um diâmetro elevado de forma abrupta, fato que 

favoreceu a formação de uma biomassa instável. Tal observação se estende também para 

grânulos em processo de reativação, conforme observado nesse estudo, sendo que um 

decréscimo de 0,4 kgDQO.m-3.d-1 na carga orgânica na primeira semana do Experimento 

1 refletiu na redução de 43% da relação A/M. Concomitantemente, os grânulos 

apresentaram maior densidade e boa capacidade de sedimentação. 

 

3.3.2. Caracterização de proteínas (PN) e polissacarídeos (PS) 
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A Figura 24 mostra as concentrações dos principais componentes das SPE (PN e 

PS) e a relação (PN/PS) ao longo dos experimentos 1 e 2. As SPE são produtos 

metabólicos que se acumulam na superfície de células bacterianas (LEE et al., 2010) e 

apresentam influência significativa nas propriedades físico-químicas dos agregados 

microbianos, incluindo estrutura, carga de superfície, floculação, propriedades de 

sedimentação, propriedades de desidratação e capacidade de adsorção (SHENG et al., 

2010). Há ainda relatos de que essas substâncias podem servir como fonte de energia aos 

microrganismos quando os mesmos são privados de substrato externo (WANG et al., 

2008b).  

Os teores de PN e PS, expressos em função da massa de SSV, aumentaram 

gradativamente após período de armazenamento, como pode ser observado na Figura 24. 

Essa tendência de aumento da quantidade de PN e PS na biomassa granular observada ao 

longo do monitoramento do reator pode ter sido consequência da tensão de cisalhamento 

a que os grânulos foram submetidos durante a operação do reator, particularmente durante 

a fase de aeração do RBS,  estimulando as bactérias a secretarem mais material polimérico 

extracelular, possivelmente para propiciar a coesão entre os microrganismos para a 

formação de novos grânulos. No Experimento 1, o conteúdo de PN e PS na biomassa 

granular alcançou o valor máximo no dia 60, com teores de 416 mg.gSSV-1 e 106 

mg.gSSV-1, respectivamente (Figura 24A). Já no Experimento 2, esses valores foram 

superiores, apresentando concentrações máximas de 610 mg.gSSV-1 para proteínas e 130 

mg.gSSV-1 para polissacarídeos (Figura 24B).  

 Como o aumento de ambos foi razoavelmente linear, a relação PN/PS se manteve 

praticamente constante ao longo da operação, especialmente no Experimento 1, variando 

de 3,9 a 5,2. No Experimento 2, a variação foi um pouco maior, oscilando entre 3,0 e 4,7. 

No entanto, a relação PN/PS no começo e no fim do experimento foram praticamente as 

mesmas (Figura 24B), estando sempre acima de 3 em ambos experimentos. Os dados, 

portanto, sugerem que os dois períodos de armazenamento (40 e 180 dias) não tiveram 

impactos significativos nessa relação e que os grânulos não sofreram alterações 

significativas durante o período de estocagem, mantendo a integridade das células 

autoimobilizadas.  

Os valores para a relação PN/PS são superiores aos encontrados em flocos de lodo 

ativado, que são de aproximadamente 0,9 (LEE et al., 2010). DENG et al. (2016) 

estudaram o papel e a influência das SPE na formação de lodo granular aeróbio e 

obtiveram valores de proteínas e polissacarídeos semelhantes ao presente estudo. Já em 
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pesquisa realizada por MCSWAIN et al. (2005), os autores reportaram alto teor de 

proteína em relação aos polissacarídeos, com valores para a relação PN/PS variando de 

6,6 a 10,9 em grânulos aeróbios alimentados com peptona e glicose. De modo semelhante, 

ADAV et al. (2009) obtiveram 450 mg.gSSV-1 como teor máximo de proteína e uma 

relação PN/PS variando entre 3 e 4 com grânulos armazenados a 4°C por 60 dias. 

 

   
Figura 24: Perfil de PN e PS e relação PN/PS ao longo do Experimento 1 (A) e 

Experimento 2 (B). 
 

3.3.3. Avaliação do desempenho do LGA na remoção de matéria orgânica e nutrientes 

 

Uma das grandes características do LGA é a sua capacidade de remover matéria 

orgânica carbonácea e nutrientes de forma conjunta, em uma única unidade reacional, não 

necessitando de vários tanques como ocorre em processos biológicos convencionais de 

remoção de nutrientes com biomassa suspensa, os quais dependem de correntes de 

recirculação interna para permitir a remoção combinada de nitrogênio e fósforo, como 

nos processo Bardenpho (ASHRAFI et al., 2019). O desempenho do reator em função da 

remoção de DQO, amônio, fósforo pode ser visto pela série temporal desses parâmetros, 

ilustrada na Figura 25. 
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Figura 25:Concentrações de matéria orgânica (DQO) (a), amônio (b) e fósforo (c) no 

afluente (■), ao final da alimentação anaeróbia (▲), no efluente (●) e eficiência de 

remoção (*). 
 

3.3.3.1. Remoção de DQO 

 

A remoção de matéria orgânica obtida durante a reativação dos grânulos nos 

experimentos 1 e 2 está apresentada na Figura 25 (A e B). Em função do emprego de 

esgoto sintético, a DQO no afluente no Experimento 1 foi mantida 310 entre 435 mg.L-1, 

sendo o valor médio de 353 mg.L-1 (Figura 25A). Pequenas variações nas concentrações 

afluente são factíveis de ocorrer em função da preparação do meio de alimentação e até 

mesmo sua possível degradação no recipiente de armazenamento, tendo em vista que o 
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efluente era preparado a cada dia 10 dias. De modo geral, a DQO afluente foi praticamente 

removida integralmente na fase anaeróbia do ciclo do RBS, especialmente após o 15° de 

operação. Somente nos primeiros dias de operação do reator, durante os quais a carga 

orgânica aplicada foi um pouco maior, DQO remanescente da fase anaeróbia adentrava o 

estágio aerado. Houve uma tendência de aumento na remoção de DQO ao longo da 

operação do reator em função da reativação da biomassa, embora a mesma sempre esteve 

acima de 86%. O percentual médio de remoção de DQO na fase anaeróbia e o global 

(considerado a fase anaeróbia e aerada do ciclo) foi de 90% e 80%, respectivamente. 

Trabalhando com carga orgânica de 1,5 kgDQO.m-3 d-1 e com grânulos armazenados a -

20 °C também por 40 dias, tal como no Experimento 1, LV et al. (2013) encontraram 

resultados semelhantes ao presente estudo, com eficiência de remoção de DQO de 87% 

após 5 dias de operação do reator. 

No Experimento 2 (Figura 25B), a DQO afluente variou entre 301 e 460 mg.L-1, 

apresentando o valor médio de 376 mg.L-1. Na segunda semana de operação do reator, a 

remoção de DQO em anaerobiose foi de apenas 53%, embora a eficiência global ao final 

do ciclo tenha sido em torno de 90%. A menor remoção de DQO na fase anaeróbia obtida 

no início do Experimento 2 está ligada à perda de lodo ocorrida durante esse período e 

consequente aumento da relação A/M (Figura 23), no qual a biomassa granular se mostrou 

instável, com grânulos apresentando diâmetros maiores e baixa capacidade de 

sedimentação. Embora as propriedades físicas do lodo tenham melhorado 

significativamente ao longo do tempo, a eficiência durante a fase anaeróbia permaneceu 

abaixo de 80% até o 15 dia, de modo que uma fração considerável de matéria orgânica 

estava presente na fase de aeração. De qualquer modo, a contribuição da fase anaeróbia 

para a remoção de DQO foi aumentando gradualmente ao longo do tempo, a exemplo do 

observado no Experimento 1. No 20° dia, com os grânulos já restaurados e atividade dos 

microrganismos reestabelecida, a eficiência de remoção na fase anaeróbia foi de 84%, 

aumentando para 90% no 50° dia. A eficiência global de remoção de matéria orgânica 

variou de 85 a 95% ao longo de todo o experimento, com percentuais maiores próximos 

ao fim do Experimento 2. No trabalho realizado por GAO et al. (2012), os autores 

obtiveram eficiências de remoção de DQO em torno de 90% após 5 dias utilizando 

grânulos armazenados por um período de 8 meses. Esse percentual de remoção é 

considerando o ciclo completo do RBS.  

Conforme relatado por YUAN et al. (2017), existem muitos fenômenos de 

instabilidade e desintegração em grânulos aeróbios. Sob condições de carga orgânica 
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elevada, os grânulos aeróbios compactos transformam-se em grânulos filamentosos de 

grande tamanho e finalmente se desintegram. YUAN et al. (2012) mostraram que a 

variação da carga orgânica afeta, além da formação e a estabilidade dos grânulos aeróbios, 

o processo de restauração da biomassa após o armazenamento a longo prazo. Os referidos 

autores sugerem assim uma carga orgânica em torno de 0,8 kgDQO.m-3.dia-1, a qual está 

bem abaixo da carga aplicada no presente estudo, que foi de aproximadamente 1,8 kg 

DQO m-3.d-1. 

Outro fator que pode levar a instabilidade dos grânulos é quando os substratos não 

são convertidos anaerobicamente em polímeros intracelulares, e o consumo da DQO 

ocorre em meio aeróbio, favorecendo o desenvolvimento de organismos de crescimento 

rápido que levam à instabilidade dos grânulos (DE KREUK e VAN LOOSDRECHT, 

2004; PRONK et al., 2015). De fato, no Experimento 2, durante o período em que não 

houve consumo integral da DQO na fase anaeróbia, os grânulos apresentaram um aspecto 

intumescido, conforme reportado anteriormente. Em contrapartida, isso não foi observado 

no Experimento 1, durante o qual a DQO afluente removida na fase aerada foi 

praticamente nula. A Figura 26 apresenta o aspecto dos grânulos no interior do reator 

durante os experimentos 1 e 2 para fins de comparação. No Experimento 1 (Figura 26A), 

é possível observar uma biomassa com grânulos compactos e boa sedimentação, contudo, 

no Experimento 2, conforme pode-se observar na Figura 26B, os grânulos presentes na 

camada superior do leito de lodo sedimentado apresentavam aspecto de um lodo 

floculento com sedimentabilidade ruim. Durante esse período, observou-se também a 

formação de uma fina camada gelatinosa na parede do reator, a exemplo do observado 

em trabalhos anteriores (MOURA et al., 2018), quando os grânulos foram cobertos por 

bactérias filamentosas. Em virtude disso, o reator foi lavado periodicamente para retirada 

do material depositado em sua parede interna. 
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Figura 26: Grânulos no interior do reator durante os primeiros 15 dias de operação do 

Experimento 1 e 2, com destaque para a biomassa localizada no topo do leito de lodo 

sedimentado em cada condição. A: Experimento 1 (armazenamento por 40 dias); B: 

Experimento 2 (armazenamento por 180 dias). 
 

3.3.3.2. Remoção de amônio 

 

As concentrações de amônio nos Experimentos 1 e 2 estão apresentadas na Figura 

25 (C e D). Conforme pode ser observado na Figura 10C, a concentração de amônio 

afluente no Experimento 1 foi mantida entre 40 mgNH4
+-N.L-1 e 56 mgNH4

+-N.L-1, sendo 

o valor médio de 51 mgNH4
+-N.L-1. Além disso, a concentração desse substrato após a 

fase anaeróbia é menor que a do afluente em virtude da diluição desse último com o 

líquido remanescente do ciclo anterior. Os resultados mostram que a concentração de 

amônio no efluente nos primeiros dias de operação foi maior que 36 mgNH4
+

 - N.L-1 e a 

eficiência de remoção foi aumentando gradualmente durante o período de partida do 

reator, sendo necessários 23 dias para oxidação completa do amônio. Do 15° ao 23° dia, 

a concentração no efluente foi reduzida de 18 mgNH4
+- N.L-1 para valores menores que 

1 mgNH4
+- N.L-1. A partir do 25° de operação, a eficiência de remoção de amônio foi 

mantida acima de 97%.  

No entanto, no Experimento 2 (Figura 25D), o processo de nitrificação não 

ocorreu de forma satisfatória nos primeiros dias de reativação dos grânulos. A 

  

A B 
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concentração afluente oscilou entre 34 mgNH4
+-N.L-1 e 6 mgNH4

+-N.L-1, com valor 

médio de 49 NH4
+-N.L-1. Durante o início do experimento (primeiros 7 dias), a 

concentração de amônio no efluente aumentou gradualmente, de 23 para 35 mgNH4
+-N.L

-

1, e o percentual de remoção de amônio chegou alcançou apenas 40%. No entanto, esse 

percentual aumentou gradualmente até que fosse atingido 80% no dia 20. Do 20° ao 43° 

dia de operação, o desempenho do reator em relação à remoção de amônio diminuiu, o 

que pode estar relacionado ao acréscimo do diâmetro dos grânulos, e consequentemente 

aumento da camada anóxica/anaeróbia dos mesmos. A presença de partículas com maior 

diâmetro é favorável ao processo de desnitrificação, embora possa levar à diminuição da 

taxa máxima de nitrificação específica (BASSIN et al., 2019), o que está possivelmente 

relacionado à redução da zona aeróbia dos grânulos (CYDZIK-KWIATKOWSKA et al., 

2014) e, por conseguinte, com a sua fração volumétrica disponível para a realização do 

processo de nitrificação (BASSIN et al., 2012). O processo de remoção de amônio se 

estabilizou somente a partir do dia 45, quando as concentrações de amônio efluente foram 

menores do que 1 mgNH4
+- N.L-1. Esse período coincidiu com a redução do diâmetro da 

biomassa granular. 

 

3.3.3.3. Remoção de fosfato 

 

O fosfato foi alimentado ao reator em uma concentração média de 15 mgP.L-1. 

Após o período de armazenamento dos grânulos e sua inoculação no reator, a atividade 

dos organismos acumuladores de fosfato (OAP) foi muito baixa. Nos primeiros dias do 

Experimento 1, a liberação de fosfato não ultrapassou 4 mgP.L-1 (Figura 25E).  

Posteriormente, após o 15° dia de operação do RBS, a atividade dos OAP foi rapidamente 

recuperada e a liberação de fosfato aumentou de 10  para 19,2 mgP.L-1, no entanto, a 

concentração desse nutriente no efluente permaneceu elevada, em torno de 13,8 mgP.L-1. 

Do 23° dia de operação em diante, a liberação de fosfato oscilou entre 31 mgP.L-1 e 47 

mgP.L-1. Adicionalmente, a eficiência média de remoção de fosfato durante esse período 

foi de 77%. A Figura 27 apresenta a liberação específica de fosfato por grama de SSV 

para compreender melhor a atividade dos OAP. Conforme apresentado na Figura 27A, a 

liberação específica média de fosfato durante os primeiros dias de operação do 

Experimento 1 (até o 8° dia) foi de 1,5 mgP.gSSV-1. Do 14° ao 60° dia a liberação 

específica variou de 3,5 mgP.gSSV-1 a 7,7 mgP.gSSV-1, apresentando uma liberação 

específica média de fosfato de 6 mgP.gSSV-1.  
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 No Experimento 2 (Figura 25F), observou-se um comportamento bastante 

irregular e insatisfatório quanto às transformações características do processo EBPR em 

sistemas de LGA, isto é, a liberação e absorção de fosfato sob condições anaeróbias e 

aeróbias, respectivamente. Embora o TRS tenha sido mantido por volta de 12 dias (valor 

médio), a remoção média de fosfato, foi de apenas 16%, aproximadamente. Esse 

desempenho é bastante inferior do que os reportados em estudos anteriores investigando 

o processo de LGA (DE KREUK et al., 2005; BASSIN et al., 2012; PRONK et al., 2014; 

BASSIN et al., 2019). Concomitantemente à reduzida eficiência de remoção de fosfato, 

a liberação específica (por grama de SSV) foi praticamente nula até o dia 35, e, somente 

após esse período, houve um aumento até o fim do experimento, quando atingiu 4,4 

mgP.gSSV-1. HONGWEI, et al. (2009), observou que após o armazenamento a atividade 

dos OAP nos grânulos era muito baixa. Durante a fase inicial, a liberação de fosfato por 

gSSV (em torno de 2 mgP.gSSV-1) e a concentração de fósforo aumentou lentamente. 

De um modo geral, os resultados indicaram que os grânulos armazenados por 40 

dias alcançaram bom desempenho de remoção de DQO, NH4
+- N e PO4

3-- P, a partir do 

23º dia de operação. Em contrapartida, os grânulos do Experimento 2 se mostraram 

instáveis após a sua reativação no RBS, apresentando baixo desempenho na remoção de 

nutrientes ao longo do período de monitoramento. Remoção total de amônio só foi 

alcançada a partir do dia 45, período em que a idade do lodo foi superior a 13 dias e a 

menor relação A/M foi observada (0,425 gDQO.gSSV-1d-1 

Como observado na Figura 27B, não ocorreu liberação fosfato até o 26° dia de 

operação no Experimento 2. Do 33° ao 38° dia, a liberação específica foi menor que 1 

mgP.gSSV-1,  no entanto, do 47° dia até o final do experimento (dia 60), a liberação 

específica média foi de 3,5 mgP.gSSV-1. O desempenho na remoção de fosfato foi 

insatisfatório, haja vista que a eficiência máxima encontrada foi de 57%, após 2 meses de 

monitoramento. Conforme relatado por HENRIET et al. (2016), a remoção de P é 

altamente impactada em TRS longo. No entanto, nesse trabalho, procurou-se manter o 

TRS em valores relativamente baixos, em torno de 12 dias, no intuito de favorecer a 

remoção de fosfato. O TRS foi ainda menor do que o desejado em função da perda de 

lodo que ocorria ocasionalmente, conforme discutido anteriormente. Mesmo em 

condições de baixa idade do lodo, não se observou um bom desempenho de remoção 

biológica de fosfato, o que pode estar relacionado ao fato da biomassa ter sido armazenada 

por 180 dias, acarretando em prejuízo à atividade dos OAP. A liberação e remoção de 

fosfato foram observadas somente no final do experimento 2, período em que a 
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concentração de SST alcançou o valor máximo, isto é, 6,5 g.L-1. Não há relatos na 

literatura em relação ao impacto adverso de longos períodos de armazenamento na 

biomassa granular, e esse estudo portanto sugere que, dependendo do período de 

estocagem do lodo, a atividade dos OAP pode ou não ser comprometida, como observado 

nos experimentos 2 e 1, respectivamente. 

 

 

Figura 27: Liberação específica de fosfato por grama de SSV ao longo do Experimento 1 

(A) e Experimento 2 (B). 
 

3.3.3.4. Testes de ciclo para obtenção dos perfis cinéticos 

 

Para acompanhar o desempenho de remoção de matéria orgânica, nitrogênio e 

fósforo ao longo do ciclo operacional do RBS, testes de ciclo foram realizados no final 

dos dois experimentos de reativação da biomassa, quando as conversões dos componentes 

estavam invariáveis (Figura 28). A DQO afluente foi praticamente consumida na fase 

anaeróbia, e a DQO remanescente desse período pode ser considerada não biodegradável, 

pois permaneceu constante ao longo de todo o período de aeração em valores em torno 

de 11 e 38 mg.L-1 de DQO para os experimentos 1 e 2, respectivamente. 

Na fase aerada, ocorre o processo de nitrificação e desnitrificação simultânea 

(NDS), sendo que os polímeros armazenados por OAP e OAG (PHA) são usados como 

doador de elétrons para a desnitrificação. Em relação à remoção de amônio pela 

nitrificação, observou-se completa oxidação desse composto após 60 e 100 min a partir 

do início da aeração. A taxa específica máxima de remoção de nitrogênio amoniacal 

(qNH4) foi de 5,3 e 4,4 mgNH4
+-N.gSSV-1.h-1 para os experimentos 1 e 2, 

respectivamente. Em trabalho desenvolvido por BASSIN et al. (2012), também operando 

um RBS com lodo granular, os autores obtiveram valores de taxa específica de 
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nitrificação de 0,9 a 1,5 mgNH4
+-N.gSSV-1.h-1, valores inferiores ao encontrados neste 

trabalho. Porém, MOURA et al. (2018) estudando a recuperação de lodo granular com 

adição de ferro após processo de desintegração da biomassa, encontraram valores de taxa 

específica de remoção de amônio de 6,6 mg mgNH4
+-N.gSSV-1.h-1 . 

Em relação às espécies oxidadas de nitrogênio, nitrito representou pequena 

parcela do NOx, sendo a máxima concentração detectada de 4 mgNO2
--N.L-1 e 4,5 

mgNO2
--N.L-1 para os experimentos 1 e 2 Figura 28 (A e B). O nitrato foi observado em 

maior quantidade, sendo seu acúmulo gradual ao longo do ciclo. A concentração desse 

composto o efluente final foi de 11 e 22 mgNO3
--N.L-1, respectivamente. Desta forma, 

considerando a concentração de nitrogênio total no afluente (sob a forma de amônio) e 

efluente (sob a forma de amônio, nitrito e nitrato), observou-se que a remoção total de 

compostos nitrogenados foi de 77% e 71%, respectivamente.  

A desnitrificação incompleta provavelmente ocorreu devido ao pequeno diâmetro 

dos grânulos e OD muito elevado. Segundo de DE KREUK et al. (2007), grânulos com 

pequenos diâmetros faz com que o oxigênio dissolvido difunda profundamente nos 

partículas, levando a um volume aeróbio suficiente para uma rápida oxidação do amônio, 

no entanto, a desnitrificação será inibida (DE KREUK et al., 2007).  WANG et al. (2014) 

sugeriu que é impossível obter nitrificação parcial sob condições de OD maiores 3 mg.L-

1 tratado lixiviado de aterro sanitário com reator RBS.  
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Figura 28: Testes de ciclo referentes à operação do reator com grânulos do Experimento 

1 (A) e 2 (B). DQO (●), amônio (♦), fosfato (▲), nitrito (x) e nitrato (□). 

 

Nas duas condições de reativação, dos Experimentos 1 e 2, observou-se que a 

liberação de fosfato foi alta, 45,8 e 53 mgP.L-1, respectivamente. No entanto, as 

quantidades de fosfato absorvida no estágio seguinte (fase de aeração) nos dois processos 

foram diferentes. No Experimento 1, a eficiência atingiu 100% e uma com a taxa de 

absorção de fosfato de 3 mgP.gSSV-1.h-1, no armazenamento 2, a remoção foi em torno 

de 70% e com uma velocidade de remoção de 5,14 mgP.gSSV-1.h-1, caracterizando um 

processo EBPR instável.  

 

3.4. Influência da temperatura na nitrificação e remoção de fosfato no reator de LGA 

 

A cinética da nitrificação pode ser influenciada por diversos fatores ambientais e 

operacionais, tendo em vista que as bactérias nitrificantes são bastante sensíveis. A 

temperatura é um dos fatores que possui grande influência no metabolismo bacteriano 

(GONZALEZ-MARTINEZ et al., 2017a), interferindo na taxa de crescimento e, 

consequentemente, na taxa de oxidação do amônio. Conforme reportado por KIM et al. 

(2006), a atividade nitrificante aumenta com a temperatura, e reduz substancialmente 

quando a temperatura está abaixo de 10°C. Segundo FLECK et al. (2015), para cada 

acréscimo de aproximadamente 7ºC, a taxa de crescimento dos organismos nitrificantes 

dobra e, para cada decréscimo de 7ºC, a taxa de crescimento é reduzida à metade. 

Os testes de nitrificação (Figura 29A) e remoção de fosfato (Figura 29B) foram 

realizados nas temperaturas de 10, 15, 20, 25, 30 e 35°C, ao longo do ciclo de 3 horas, ao 
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final do Experimento 1. Não foram realizados testes com a biomassa proveniente do 

Experimento 2. A ordem das temperaturas foi descrita na seção 3.2.7. A primeira amostra 

foi coletada na entrada (afluente) do RBS e a segunda no início da fase de aeração, após 

completa homogeneização do conteúdo do reator (2 min após a introdução de ar). Outras 

seis amostras foram coletadas a cada 10 min e as últimas três a cada 20 min.  

 

 

 
Figura 29: Perfis de concentração de amônio (A) e fosfato (B) obtidos nos testes de ciclo 

em diferentes temperaturas realizados com a biomassa granular no final do Experimento 

1. 

Na temperatura de 10°C, a eficiência de remoção de amônio foi afetada, atingindo 

valores abaixo de 60% (Figura 29A). Além disso, a atividade específica nitrificante 

atingiu o menor valor entre todas as temperaturas testadas (Tabela 9). Na temperatura a 

15°C, a eficiência remoção de amônio atingiu 93%, entretanto, a remoção ocorreu de 

forma mais lenta em relação às temperaturas maiores, obtendo-se a concentração mínima 

de 3,6 mgNH4
+-N.L-1 apenas no final do ciclo. Já nas temperaturas de 20 e 25°C, a 
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remoção de amônio atingiu 96 e 98%, respectivamente. Na temperatura de 30°C, o 

amônio foi removido de forma integral após 60 min de aeração, enquanto que para a 

temperatura de 35°C, foram necessários apenas 40 min de aeração para sua remoção 

completa. SONG et al. (2009), operando um reator com tempo de aeração de 320 – 342 

min e temperatura 25, 30 e 35° C, observaram taxa de remoção de NH4
+-N atingiu 68,9%, 

82,3% e 87,5%, respectivamente.  

A taxa específica de remoção de nitrogênio amoniacal (qNH4) aumentou 

gradualmente até a temperatura de 30°C, reduzindo com posterior aumento para 35°C. 

As taxas máximas de remoção de nitrogênio amoniacal (qNH4) foram de 1,4; 2,4; 2,7; 

4,3; 9,1 e 8,2 mg.NH4
+- N.gSSV-1.h-1 para as temperaturas de 10, 15, 20, 25, 30 e 35°C, 

respectivamente (Tabela 9). Desta forma, observa-se que na temperatura de 30°C, as 

bactérias nitrificantes tiveram maior atividade, sendo obtida uma taxa específica de 

remoção de amônio de 6 vezes superior em relação à temperatura de 10°C. 

 

Tabela 9: Resultados obtidos nos testes de ciclo conduzidos em diferentes temperaturas 

no RBS com lodo granular aeróbio. 
Temperatura 

(°C) 

Remoção de 

NH4
+-N (%) 

Remoção de  

PO4
3--P (%) 

qNH4  

 (mgNH4
+-N.gSSV-1.h-1) 

qPO4  

(mgP.gSSV-1.h-1) 

10 62 0 1,4 2,3 

15 93 81 2,4 4,0 

20 96 99 2,7 5,6 

25 98 100 4,3 5,8 

30 100 100 9,1 8,7 

35 100 100 8,2 7,2 

 

A remoção de fosfato na temperatura de 10°C também sofreu maior impacto, a 

exemplo do processo de nitrificação, sendo observado o acúmulo de altas concentrações 

de fosfato no efluente (21,6 mgP.L-1) (Figura 29B). Apesar disso, na fase anaeróbia, 41 

mgP.L-1 foram liberados pelos OAP, embora essa quantidade não tenha sido removida 

durante a fase de aeração, sugerindo que a atividade de biodesfosfatação é reduzida nessa 

condição. Com 15°C, a atividade específica dos OAP foi um pouco superior (Tabela 9), 

com concentração de fosfato de 3 mgP.L-1 no efluente e eficiência de remoção de fosfato 

de 80%.  

A liberação e remoção de fosfato nas temperaturas de 20 e 25°C foram similares 

e aumentaram em relação às temperaturas menores testadas, obtendo-se liberação de 

fosfato de 24 mgP.L-1 e 21 mgP.L-1 e remoção de completa de fosfato. O mesmo ocorreu 
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para as temperaturas de 30 e 35°C. No entanto, para essas últimas, foi observada maiores 

taxas de remoção específica de fosfato (qPO4), cujos valores foram de 2,3; 4,0; 5,6; 5,8; 

8,7 e 7,2 mgP.gSSV-1.h-1 para as temperaturas de 10, 15, 20, 25, 30 e 35°C, 

respectivamente.  

 Em geral, os estudos da literatura indicam que o aumento da temperatura impacta 

de forma negativa no processo EBPR. Elevadas temperaturas favorecem o crescimento 

de OAG em detrimento ao de OAP, levando a prejuízos ao processo EBPR (LOPEZ-

VAZQUEZ et al., 2009). BASSIN et al. (2012), avaliando a remoção simultânea de 

nitrogênio e fósforo em reatores de lodo granular operados em diferentes temperaturas, 

sugeriram que o crescimento e a atividade dos OAP foram severamente afetados pelo 

aumento da temperatura de 20 a 30ºC. Observou-se que, na maior temperatura, houve 

baixa liberação e remoção de fosfato, com eficiência em torno de 50% em comparação 

ao reator operado a 20°C. Em geral, as eficiências de remoção de fosfato neste estudo 

para temperaturas variando de 20 a 35°C estão acima dos valores encontrados por SONG 

et al. (2009) e AB HALIM et al. (2016). Em estudo realizado por SONG et al. (2009), a 

remoção de fosfato aumentou gradativamente e atingiu 68, 68 e 72,5% para 30, 40 e 50ºC 

ao final do experimento. AB HALIM et al. (2016) encontrou valores médios de remoção 

de fósforo de 72% a 25°C e de 75% a 30 e 35°C.  

Supõe-se que o melhor desempenho de remoção de fosfato e a maior atividade de 

biodesfosfatação obtidos nesse estudo, mesmo sob temperaturas maiores, está 

relacionado ao fato de que o LGA foi mantido nessas condições durante curtos períodos 

de tempo (24 h em cada temperatura). Caso o sistema tivesse sido mantido por longos 

períodos de tempo em condições de elevada temperatura, o desempenho do processo de 

remoção biológica de fósforo poderia ter sido prejudicado. De qualquer modo, os dados 

obtidos apontam que o LGA é resiliente a mudanças bruscas na temperatura durante curto 

intervalos de tempo, mantendo seu desempenho estável mesmo em temperaturas 

consideradas não ideais para o processo EBPR. 

 

3.5. Conclusões 

 

Com a realização desse estudo, foi possível entender o efeito do período de 

armazenamento de lodo granular aeróbio (LGA), nas suas propriedades físicas, atividade 

biológica e tempo necessário para reativação da biomassa. Foram realizados 

experimentos com biomassa armazenada por 40 (Experimento 1) e 180 dias (Experimento 
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2). No Experimento 1, em menos de 20 dias de operação do reator, as partículas 

apresentavam propriedades compatíveis com LGA estável, com elevada velocidade de 

sedimentação, baixo IVL e alta eficiência de remoção de nutrientes e matéria orgânica. 

Além disso, os grânulos demostraram bom desempenho na remoção simultânea de DQO 

(>94%), amônio (>94%) e fosfato (>62%) após o 23º dia de operação do reator. 

Em contrapartida no Experimento 2, a biomassa apresentou aspecto intumescido 

logo na primeira semana de operação, levando ao aumento do IVL, diminuição da 

velocidade de sedimentação e da densidade, e, por conseguinte, arraste de biomassa foi 

observado no efluente. Nessas condições, o desempenho do reator foi prejudicado, a DQO 

afluente foi totalmente removida na fase anaeróbia, e os processos de nitrificação e 

remoção biológica de fósforo apresentaram baixa eficiência. A remoção de amônio e 

fósforo só melhorou no final do experimento. 

Testes realizados em diferentes temperaturas mostraram que a remoção de amônio 

e fosfato por LGA foi favorecida em temperaturas mais elevadas (30 e 35°C), para as 

quais observou-se maiores atividades de nitrificação e de biodesfosfatação. 

De um modo geral, os resultados deste estudo apontam que, dependendo do tempo 

de armazenamento, as condições operacionais impostas ao reator nos primeiros dias de 

reativação da biomassa, em especial a relação A/M, deve ser cuidadosamente estabelecida 

para permitir completa remoção da matéria orgânica afluente no período de alimentação 

anaeróbia, permitindo a seleção de organismos de crescimento lento e a consequente 

manutenção de grânulos estáveis e densos. Tal condição deve ser levada em consideração 

quando grânulos armazenados são usados para reduzir o tempo de partida de reatores de 

LGA. 
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4. Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitário e esgoto sintético em reator de lodo 

granular aeróbio: avaliação do desempenho na remoção de matéria orgânica e 

nutrientes e do impacto nas propriedades físicas da biomassa 

 

4.1. Introdução 

 

O desenvolvimento econômico, atrelado ao crescimento populacional e a melhoria 

dos padrões de vida da sociedade, acarreta o aumento da quantidade e da complexidade 

dos resíduos sólidos urbanos (RSU), cuja a geração cresce a uma taxa anual elevada. 

Segundo o Programa das Nações Unidas para o Meio Ambiente (PNUMA), a produção 

de resíduos sólidos no mundo pode aumentar de 1,3 para 2,2 bilhões de toneladas até o 

ano de 2025, o que corresponde a um crescimento em torno de 60%. Esse aumento na 

geração dos resíduos sólidos pode acelerar os impactos ambientais negativos sobre o meio 

ambiente e a saúde pública, caso não ocorra seu gerenciamento de forma adequada.  

O descarte dos RSU em aterros sanitários é considerado como o método mais 

difundido, principalmente nos países em desenvolvimento, devido às vantagens 

econômicas e também pela facilidade na restauração da paisagem local (AZIZ et al., 

2010). Por outro lado, se constituem em fontes de emissão de gases de efeito estufa 

(GEE), de proliferação de vetores e de geração de lixiviado, que é um efluente altamente 

poluidor. A poluição das águas subterrâneas por vazamento de lixiviados é um dos riscos 

ambientais mais comuns associados aos aterros sanitários (SHU et al., 2018). O lixiviado 

apresenta características complexas e variáveis no que diz respeito à quantidade e 

qualidade, podendo diferir dependendo do nível de compactação e composição dos 

resíduos, localização, idade e cobertura do aterro, intrusão de águas subterrâneas, 

recirculação do próprio lixiviado (RANJAN et al., 2016), regime de precipitação, e 

geologia da área (GOTVAJN et al., 2009). A produção de lixiviado acompanha a 

operação de um aterro sanitário por muitas décadas, mesmo após o seu encerramento, e 

sua coleta e tratamento são classificados como um dos maiores problemas associados à 

operação desses aterros (KHERADMAND et al., 2010). 

ÖMAN E JUNESTEDT (2008) identificaram mais de 100 compostos presentes 

nos lixiviados de 12 aterros sanitários, entre eles: compostos alifáticos halogenados, 

benzenos, fenóis, compostos aromáticos policíclicos, ésteres ftálicos, benzenos clorados, 

fenóis clorados, bifenilos policlorados (PCB), dioxinas cloradas e furanos clorados, 

pesticidas, estanho orgânico, metil mercúrio e metais pesados. Alguns desses compostos 

http://web.unep.org/regions/brazil
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estão presentes em concentrações muito baixas, mesmo assim, não eliminam as ameaças 

ambientais, já que muitos deles podem ser considerados perigosos mesmo em pequenas 

quantidades (ÖMAN e JUNESTEDT, 2008). Além desses contaminantes, o lixiviado 

apresenta ainda altas concentrações de nitrogênio amoniacal (PÉREZ et al., 2012), e 

elevada quantidade de matéria orgânica, biodegradável e também recalcitrante 

(CAPODICI et al., 2014).  

Para reduzir os impactos negativos dos lixiviados no meio ambiente, é necessário 

que os mesmos sejam tratados adequadamente antes de serem descarregados nos corpos 

d’agua. Muitas estratégias são utilizadas na tentativa de tratar os lixiviados de aterros 

sanitários, que incluem o tratamento no próprio local gerador desse efluente, recirculação 

para a célula do aterro, transporte para estação de tratamento de águas residuárias e co-

tratamento com efluentes domésticos. O tratamento de lixiviados de aterros sanitários 

geralmente é realizado por sistemas multiestágios, usando processos físico-químicos e 

biológicos (aeróbios e anaeróbios) (SPAGNI et al., 2008).  

O tratamento por meio de processos físico-químicos apresenta elevado custo, 

relacionado ao consumo de energia e de produtos químicos utilizados nos sistemas de 

tratamento de efluentes (RENOU et al., 2008),  fazendo com que os sistemas biológicos 

sejam mais utilizados. Muitos processos biológicos foram empregados para o tratamento 

de lixiviados, tais como lodos ativados convencional  (KHERADMAND et al., 2010; 

CAMPOS et al., 2014), reator em batelada sequencial (RBS) (NECZAJ et al., 2007; 

MOJIRI et al., 2014; CAPODICI et al., 2014; SPAGNI et al., 2008; RANJAN et al., 

2016), sistema com biofilme anaeróbio-aeróbio em leito móvel (CHEN et al., 2008)  e 

reator anaeróbio de manta de lodo e fluxo ascendente (UASB) (AǦDAǦ e SPONZA, 

2005; YE et al., 2011). Embora a maioria dos processos biológicos possuam capacidade 

de realizar a biodegradação de compostos orgânicos e inorgânicos do lixiviado, a remoção 

de contaminantes recalcitrantes dessa matriz não pode ser realizada por microrganismos 

(KURNIAWAN et al., 2010). Portanto, processos biológicos muitas vezes são 

ineficientes, principalmente quando usados para tratar lixiviados oriundos de aterros 

velhos, caracterizado pela presença significativa de matéria orgânica refratária, tais como 

substâncias húmicas e fúlvicas de elevado peso molecular (DI IACONI et al., 2006) e 

altas concentrações de nitrogênio amoniacal (REN et al., 2017).  

Desta forma, considerando as dificuldades enfrentadas no processo de tratamento 

de lixiviados de aterro sanitário, à complexidade e ao alto investimento na instalação e 

operação de uma estação de tratamento desses efluentes no próprio local de geração, o 
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tratamento combinado do lixiviado com o esgoto doméstico em ETE pode ser uma opção 

interessante, por sua fácil manutenção, baixo custo e eficiência na remoção dos 

contaminantes. No co-tratamento, os poluentes são transferidos para o líquido percolante 

(HAN et al., 2014), diluíndo a concentração de diversos poluentes e permitindo a sua 

degradação por meio dos microrganismos.  

Apesar de ser uma estratégica tecnicamente viável para o tratamento de lixiviado, 

a adição desses efluentes a um sistema de tratamento de esgoto doméstico pode acarretar 

impactos negativos, uma vez que o lixiviado é um efluente altamente concentrado, tanto 

em termos de poluentes inorgânicos como orgânicos (ÇEÇEN e AKTAŞ 2004). A 

aplicação de elevadas proporções de lixiviado na ETE pode inibir a oxidação biológica 

na planta de tratamento (SCHIOPU e GAVRILESCU, 2010), de modo que seja  

importante avaliar o percentual adequado de lixiviado adicionado aos esgotos domésticos 

para não prejudicar a operação da ETE. Outros requistidos também devem ser obedecidos 

no co-tratamento, como a viabilidade do transporte de lixiviado até a ETE e a 

possibilidade do manejo do provável aumento da produção de lodo (MANNARINO et 

al., 2011). O co-tratamento de esgoto e lixiviado pré-tratado em reatores de lodo ativado, 

avaliado por CAMPOS et al. (2014), teve melhor desempenho quando o lixiviado foi 

utilizado em uma proporção de 2% (v/v) em relação à vazão afluente total. YUAN et al. 

(2016) mostraram que a proporção de 2,5% de lixiviado diluído em esgoto doméstico 

melhorou o desempenho de um RBS em relação à remoção de nutrientes do sistema. 

Porém, é interessante destacar que o percentual máximo de lixiviado que poderá ser 

adicionado ao esgoto sanitário irá depender da contribuição do lixiviado em questão para 

a carga orgânica e nitrogenada aplicada à ETE, tendo em vista que as características desse 

efluente variam caso a caso. 

A presença de substâncias tóxicas como amônia livre e metais pesados (zinco, 

cromo e cobre) no lixiviado podem inibir total ou parcialmente a atividade microbiana, 

além de causar alterações na estrutura dos flocos do lodo ativado, podendo levar à 

desfloculação (WILÉN et al., 2003). Além disso, a remoção de nitrogênio do lixiviado 

por meio dos processos convencionais de nitrificação e desnitrificação muitas vezes não 

é eficiente, sobretudo no que se refere à inibição das bactérias nitrificantes. No lodo 

ativado, a remoção de nitrogênio do lixiviado pode ser alcançada por biossíntese e 

processos de nitrificação e desnitrificação, no entanto, a nitrificação em sistemas de lodo 

ativado é lenta e pode ser inibida por metais e pelas altas concentrações de nitrogênio 

amoniacal (KULIKOWSKA e KLIMIUK, 2004). 



                                      Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitário e esgoto sintético 
 

129 
 

 Dessa forma, a aplicação da tecnologia do lodo granular aeróbio (LGA) surge 

como alternativa viável, devido a suas inúmeras vantagens em comparação aos sistemas 

biológicos convencionais. Dentro do grânulo, há o estabecimento de um gradiente de 

oxigênio dissolvido (OD) e diferentes condições redox, propiciando a formação de zonas 

aeróbias, anóxicas e anaeróbias. A formação de microambientes permite o crescimento 

de diferentes bactérias com distintas funções metabólicas, incluindo organismos 

acumuladores de polisfosfato (OAP), nitrificantes e desnitrificantes, permitindo a 

biodesfosfatação e a nitrificação/desnitrificação de forma simultânea (GAO et al., 2011). 

Além disso, o LGA tem a capacidade de tolerar altas cargas orgânicas (DI BELLA et al., 

2013). 

O tratamento de lixiviado de aterro sanitário com LGA foi avaliado por diversos 

autores. WEI et al. (2012) operaram um RBS com lodo granular no tratamento de 

lixiviado, usando ciclos de 12 h e taxa de troca volumétrica de 50%. DI BELLA e 

TORREGROSSA (2014) operaram dois reatores alimentados com lixiviados semi-

frescos ou diluídos, com ciclos de 24 e 8 h, respectivamente. MIECZKOWSKI et al. 

(2016), investigando o efeito da temperatura na remoção de nitrogênio e carbono de 

lixiviados de aterro com o uso do lodo granular aeróbio, operaram um RBS com ciclos 

de 8 h e razão de troca volumétrica de 43% por ciclo. REN et al. (2017) também 

investigaram o co-tratamento de Lixiviado/Esgoto usando lodo granular aeróbio em RBS 

com tempo de ciclo de 8 h, razão de troca volumétrica de 50% e um TRH de 12 h. REN 

et al. (2017b), investigando a remoção de poluentes do lixiviado de aterro sanitário jovem 

por meio do LGA, utilizaram um RBS com 3 ciclos diários de 8 h cada um e uma taxa de 

troca de volume de 50%. 

A maioria dos estudos acerca do tratamento de lixiviado de aterro ou co-

tratamento deste com esgoto doméstico por meio da tecnologia de LGA não avalia o 

impacto dos compostos presentes no lixiviado na estrutura física dos grânulos, tampouco 

na remoção de fosfato. Além disso, os tempos de ciclo empregados nos RBS são elevados. 

Visando o tratamento de maior volume de efluente por dia e redução dos custos 

operacionais, o tempo do ciclo deve ser reduzido a determinado valor mínimo que permita 

atendimento à legislação ambiental. Nesse contexto, o objetivo desse trabalho foi avaliar 

a eficiência de um reator de LGA no co-tratamento de lixiviado e esgoto sintético, em 

ciclos de curta duração (3 h). Os efeitos da adição de proporções gradualmente crescentes 

de lixiviado no afluente (até 10% em base volumétrica) nas propriedades físicas dos 
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grânulos e na remoção combinada de matéria orgânica, nitrogênio e fósforo também 

foram investigados. 

 

4.2. Materiais e Métodos 

 

4.2.1. Lixiviado de aterro sanitário e esgoto sintético   

 

O estudo foi realizado com lixiviado coletado no aterro de RSU da cidade de São 

Gonçalo-RJ, nos meses de setembro de 2017, fevereiro e abril de 2018. O aterro está em 

operação desde de 2012 e atende o município de São Gonçalo e grandes geradores 

privados do Estado do Rio de Janeiro, com uma capacidade para tratar 2.500 toneladas 

de resíduos por dia. Após a coleta do lixiviado, as amostras eram armazenadas em uma 

câmara fria a uma temperatura em torno de 4ºC para melhor preservação das suas 

características e evitar possível degradação ao longo do tempo.  

A Tabela 10 apresenta as características físico-químicas das amostras de 

lixiviados (A, B e C) e esgoto sintético utilizados neste trabalho. As combinações de 

lixiviado e esgoto sintético usadas nesta pesquisa serão descritas no item 4.2.2, quando a 

operação do reator será detalhada. 

 

Tabela 10: Composição físico-química do lixiviado do aterro sanitário e esgoto sintético. 

Parâmetro (mg.L-1) 1a amostra 

(Lixiviado A) 

2a amostra 

(Lixiviado B) 

3a amostra 

(Lixiviado 

C) 

Esgoto 

sintético 

DQOt  4353 4131 3927 --- 

DQOs  4040 3972 2879 400 

DBO  2005 2018 --- 197 

 DBO/DQO 0,46 0,49 --- 0,5 

COT  1513 1697 1824 152 

NH4
+-N 1816 1652 2153 50 

PO4
3- -P 26 38,9 58 15 

 NO2
--N 

 

>1 >1 --- 0,13 

NO3
- -N 13 18 15 0,91 

pH 8,6 8,4 8,5 8,3 

Cora 3861 3516 3684 --- 

Condutividade elétricab 22,4 20,3 18,7 --- 

Cádmio  < 0.0005 < 0.0005 < 0.0005 ---  

Cromo 0,15 0,14 0,15 --- 

Cobre  < 0.3 < 0.3 < 0.3 --- 

Ferro 2,6 1,6 2,3 

 

--- 

Chumbo < 0.1 < 0.1 < 0.1 --- 

                a Expressa em mgPtCo.L-1  

                b Expressa em mS.cm-¹ 
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4.2.2. Reator em batelada sequencial: condições de alimentação e operação 

 

O reator em batelada sequencial (RBS) com seu sistema de instrumentação e 

controle está esquematizado na Figura 13. O sistema automatizado foi operado por 170 

dias, em ciclos de 3 h, período no qual o reator era submetido às seguintes fases: 

alimentação em fluxo ascendente através do leito da biomassa sedimentada, em condições 

anaeróbias, durante o tempo de 60 min; 111 min de aeração; 4 min de sedimentação e 5 

min de retirada do efluente tratado.  

O afluente alimentado ao reator consistiu inicialmente em esgoto sintético. A sua 

composição e o modo de armazenagem estão descritos no item 3.2.4. Em cada ciclo, 250 

mL das soluções A e B eram misturados com 1000 mL de água visando atingir DQO, 

amônio e fosfato no afluente conforme apresentado na Tabela 5. Posteriormente, foram 

testadas diferentes proporções de mistura de lixiviado bruto (sem pré-tratamento) com 

esgoto sintético. O lixiviado era diluído com água de abastecimento em um recipiente de 

40 L. Esta mistura (lixiviado + água) encontrava-se com as soluções A e B do esgoto 

sintético em um ponto situado logo abaixo da entrada do reator. O lixiviado foi adicionado 

ao esgoto sintético (ES) nas proporções volume/volume (v/v) de 0% (controle), 1%, 2%, 

5% e 10%, sendo as misturas e sua respectiva coloração ilustradas na Figura 30. 

 

 
Figura 30: Misturas de Lixiviado e ES em diferentes proporções do primeiro (0%, 1%, 

2%, 5% e 10%). 
 

Em cada ciclo de operação, o reator foi alimentado com 1,5 L de afluente e o 

mesmo volume 1,5 L de sobrenadante (efluente tratado) foi descarregado de um ponto 

situado a 30 cm da base do reator, o que assegurava um volume remanescente de 1 L. 

Assim, o reator operava com um volume de trabalho de 2,5 L, garantindo uma troca 

volumétrica de 60% e um tempo de retenção hidráulica (TRH) de 5 h. Estes valores 

adotados são bem inferiores aos valores utilizados em trabalhos anteriores que 

0% 1% 2% 5% 10% 
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investigaram o tratamento da mistura lixiviado/esgoto sanitário em RBS com lodo 

granular. 

Ar comprimido foi fornecido ao reator a uma vazão em torno de 2,5 L/min e a 

concentração de OD variou de 3,0 para 5,0 mgL-1 durante a aeração. O pH não era 

controlado, o valor geralmente encontrava-se em torno de 8,0 durante o período 

anaeróbio, caindo para 7,0 até o final da alimentação e aumentando para 

aproximadamente 8,2 ao final da aeração. O reator foi mantido em temperatura ambiente 

(em torno de 24 °C). O TRS foi estabelecido em 12 dias e determinado conforme 

WINKLER et al. (2011), como já citado anteriormente (item 3.2.6.11). 

 Após a adição de 5% de lixiviado ao esgoto sintético, foi observada a formação 

de espuma durante o período de aeração, e, por conseguinte, mais de 50% da biomassa 

ficava aderida na parede da parte superior do reator, acima do nível de líquido Figura 31. 

Esse fato, impossibilitava que essa biomassa participasse do processo de tratamento. Para 

não comprometer o desempenho do processo, os grânulos eram removidos da parede do 

reator diariamente, no final do ciclo, sendo assim, um processo bastante dispendioso. Para 

prevenir a formação de espuma, foi adicionado o antiespumante IFoam 921 na 

concentração de 0.031 g.L-1, fornecido pela empresa IWT Services Ltda. A ação desse 

antiespumante é conseguida através do enfraquecimento da película da bolha de espuma, 

fazendo coalescer as pequenas bolhas com a formação de bolhas maiores, que se rompem 

facilmente na superfície do líquido.  
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Figura 31: Grânulos aderidos à parede do reator devido à formação de espuma durante o 

período de aeração com a adição de 5% de lixiviado no afluente. 
 

4.2.3. Testes complementares à operação contínua do sistema RBS  

 

Testes de ciclo foram realizados em cada fase experimental para efeito de 

comparação entre os resultados obtidos em cada condição de mistura entre esgoto 

sintético e lixiviado, ou seja, com 0%, 1%, 2%, 5% e 10% desse último efluente. Os testes 

de ciclos foram realizados quando o reator estava em estado pseudo-estacionário em cada 

condição, e as conversões estavam invariáveis ao longo do tempo. As amostras foram 

coletadas a cada 10 – 20 min da fase de aeração, durante a qual o conteúdo do reator 

estava homogeneizado, para determinação das concentrações de fosfato, amônio, nitrato, 

nitrito e DQO. A primeira coleta foi realizada depois de 2 min a partir do início do período 

de aeração para permitir mistura completa do conteúdo do RBS.  

 

4.2.4. Teste de biodegradabilidade 

 

A avaliação da biodegradabilidade do lixiviado foi realizada por meio do teste de 

Zahn-Wellens. Para a realização do ensaio, utilizou-se como inóculo um lodo de um 

reator biológico coletado na ETE Alegria, Rio de Janeiro. Para alimentar os 
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microrganismos, foi adicionada uma solução de acetato de sódio de 100 mgCL-1 ao lodo, 

deixando aerar por 24 h. A DQO do meio (lodo + solução de acetato) foi verificada antes 

e após o período de aeração, para analisar se o substrato (acetato) estava sendo degradado. 

Após o período de aeração e posterior verificação da biodegradabilidade, amostras do 

lodo eram colocadas em tubos falcon e centrifugadas a 1500-2000 rpm por cerca de 2 

min. Após a centrifugação, retirava-se o sobrenadante e adicionava-se um meio mineral 

ao lodo (250 mL de água destilada + 2,5 mL A + 0,25 mL B, C e D), e os tubos eram 

novamente centrifugados. Os meios A, B, C e D com os nutrientes minerais (KH2PO4, 

K2HPO4, Na2HPO4, NH4Cl, CaCl2, MgSO4 e FeCl3) estão descritos na Tabela 9. Os meios 

A, B, C e D eram dissolvidos em um 1 L de água. O pH do meio A foi mantido em 7,4. 

 

Tabela 11: Soluções estoque para o meio mineral. 
Meio mineral Soluções de estoque Quantidade (g) 

 

A 

 

Fosfato de Potássio monobásico (KH2PO4) 

Fosfato de Potássio dibásico (K2HPO4) 

Fosfato dissódico (Na2HPO4.2H2O) 

Cloreto de amônio (NH4Cl) 

8,5 

21,75 

33,4 

0,5 

B Cloreto de cálcio anidro (CaCl2) 

Ou cloreto de cálcio di-hidratado (CaCl2.2H2O) 

27,5 

36,4 

C Sulfato de magnésio hepta-hidratado (MgS04.7H2) 22,5 

D Cloreto de ferro (III) hexahidratado (FeCl3.6H2O) 0,25 

 

 As amostras foram colocadas em frascos SCHOTT-Duran de 250 mL (Figura 32). 

Em cada frasco, foi adicionado 240 mL de amostra mais o meio mineral (2,4 mL do meio 

A + 0,24 mL dos meios B, C e D) e a biomassa centrifugada. A biomassa adicionada em 

cada amostra foi calculada de acordo com a Equação (4.1).   

             

𝑀𝑏 =  
3

0,09
 𝑥 0,240 𝑥 𝑇𝑂𝐶𝑎𝑚𝑜𝑠𝑡𝑟𝑎                                                                                       (4.1) 

 

Onde: 

Mb é a quantidade de biomassa (mg) 

3 é a razão inóculo/TOC; 

0,09 corresponde aos 9% de massa seca que é atribuída ao lodo; 

0,240 é o volume de amostra (L); 

TOCamostra é a concentração de carbono orgânico total da amostra. 
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O pH de cada amostra foi neutralizado para valores de 6,5 a 8,0. Os frascos 

contendo as amostras foram colocados em um agitador mecânico durante 28 dias com 

controle de temperatura de 20 − 25°C.  

Além das amostras dos lixiviados 1, 2 e 3, foram realizados experimentos controle 

e o branco, com glicose (C6H12O6) e água destilada, respectivamente. Como o 

procedimento do teste recomenda que a DQO da substância a ser analisada esteja em uma 

faixa de 100 até 1000 mg.L-1, neste experimento o lixiviado analisado foi diluído 4 vezes, 

e a substância de referência foi preparada com uma DQO em torno de 500 mg.L-1. 

 Logo após a preparação dos meios, retirou-se uma pequena alíquota de cada 

amostra para a verificação da concentração de carbono em cada meio. Este mesmo 

procedimento foi realizado após 3 h e 30 min, e com 3, 7, 14, 21 e 28 dias de ensaio. Para 

ajustar o volume de amostra evaporada, era acrescentada água destilada até a marcação 

feita após a retirada de cada alíquota do meio para a leitura do carbono orgânico total 

(COT).  

A porcentagem de biodegradação (Dt) foi determinada pela Equação (4.2): 

 

𝐷𝑇(%)

= [1 −
(𝐶𝑇−𝐶𝐵)

(𝐶𝐴−𝐶𝐵𝐴)
] 𝑥 100                                                                                                          (4.2) 

 

onde:  

DT é a porcentagem biodegradação no tempo t;  

CT é a concentração média de COT (mg.L-1) na amostra no tempo t;  

CB é a concentração média de COT (mg.L-1) no branco no tempo t. 

CA é a concentração de COT (mg.L-1) da amostra medida após 3 h e 30 min do início do 

teste;  

CBA é a concentração média de COT (mg.L-1) no branco, medida após 3 h e 30 min do 

início do teste. 
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Figura 32: Teste de biodegradabilidade de Zahn-Wellens das amostras de lixiviados A, 

B e C. 
 

4.2.5. Métodos analíticos 

 

Proteínas (PN) e polissacarídeos (PS),  índice volumétrico de lodo (IVL), 

distribuição do tamanho do LGA, sólidos suspensos totais e os sólidos suspensos voláteis, 

densidade, velocidade de sedimentação, tempo de retenção de sólidos foram 

determinados conforme descritos nos itens 3.2.6.1, 3.2.6.2, 3.2.6.3, 3.2.6.4, 3.2.6.6, 

3.2.6.8 e 3.2.6.11, respectivamente. A concentração de amônio (NH4
+ - N), fosfato (PO4

3-

- P) e demanda química de oxigênio (DQO) foram determinados conforme descrito no 

item 3.2.6. Nitrito foi determinado pelo método do NED (APHA, 2005). Neste método 

ocorre a formação de um composto de cor roxo-avermelhada produzida entre pH 2,0 e 

2,5 através do acoplamento de sulfanilamida diazotada com cloridrato de N-(l-naftil) - 

etilenodiamina (NED). Este método é aplicável à determinação de nitrito isoladamente 

ou nitrito e nitrato combinados em água potável, superficial e salina, resíduos domésticos 

e industriais. A faixa aplicável deste método é de 0,01-10 mgNO2
--N.L-1. O intervalo pode 

ser estendido com diluição da amostra. O nitrato foi avaliado pelo método colorimétrico 

Brucina (352.1). Este método é baseado na reação do íon nitrato com sulfato de brucina 

em uma solução de H2SO4 13 N a uma temperatura de 100°C. A coloração amarela 

resultante é determinada por espectrofotometria a 410 nm (APHA 1976). O método é 

aplicado para concentrações no intervalo de 0,1-2 mg NO3
--N.L-1. 

 

4.2.5.1. Determinação de metais pesados em amostras de lixiviado 

 

A determinação das concentrações dos metais presentes nas amostras de lixiviado 

(A, B e C) foi feita pela técnica de Espectrometria de Emissão Óptica com Fonte de 

Plasma Indutivamente Acoplado (ICP OES) (US EPA 3051A, 2007). Em uma etapa 

prévia, as amostras foram filtradas em filtros de PVDF 0,45 µm. A quantificação foi 
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realizada por calibração externa a partir de curva analítica com cinco soluções-padrão 

para a calibração. As soluções dos metais analisados foram geradas a partir de diluição 

de solução-padrão estoque SpecSol de concentração 1.000 mg L-1 (Quimlab Química & 

Metrologia®, Jardim Califórnia, Jacareí, São Paulo, Brasil) até obtenção das 

concentrações desejadas utilizando assemelhamento de matriz e agua ultrapura obtida de 

um sistema Milli-Q®, modelo Direct 8 (Merck Millipore, Billerica, Massachusetts, EUA) 

(US EPA 3051A, 2007; KHAN et al., 2011; GALAL, 2015).  

 

4.2.5.2. Determinação de metais pesados em amostras de lodo 

 

Para determinação dos metais pesados em amostras de lodo, procedeu-se a uma 

etapa prévia de extração ácida. As amostras de lodo foram homogeneizadas em moinho 

de bolas de ágata. Após esse procedimento, pegou-se alíquotas com aproximadamente 

0,5 g de lodo e levou-as para um forno de micro-ondas pressurizado com 10 mL de ácido 

nítrico concentrado (HNO3 65 % m/m) e 3 mL de ácido clorídrico concentrado (HCl 37 

% m/m), por 10 minutos, conforme pré-estabelecido pelo método US EPA 3051A. Para 

a extração dos metais das amostras empregou-se um forno de micro-ondas da marca 

Berghof, modelo speedwave four (Eningen, Alemanha) e frascos de digestão de 

politetrafluoroetileno modificado (TFMTM-PTFE) isostaticamente moldados, modelo 

DAP-60+, com controle individual de temperatura e pressão e selos de ruptura metálicos 

com limite de 60 bar. Após resfriamento, a mistura foi transferida para um tubo de 

centrífuga de polipropileno, o volume foi completado a 25,0 mL com água ultrapura 

obtida de um sistema Milli-Q®, modelo Direct 8 (Merck Millipore, Billerica, 

Massachusetts, EUA) e a mistura foi então centrifugada para obtenção dos extratos.  

A determinação das concentrações dos metais presentes nos extratos 

(sobrenadantes) foi feita pela técnica ICP OES (US EPA 3051A, 2007). A quantificação 

foi realizada conforme procedimento descrito para a análise do lixiviado (seção 4.2.3.1). 

 

4.2.5.3. Preparação de amostras e análise microscópica dos grânulos 

 

A observação da estrutura do lodo granular aeróbio foi realizada através da 

microscopia eletrônica de varredura (MEV) e por microscópio estereoscópico (ZEISS 

Stemi 508).  
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Para observação dos grânulos por MEV, a biomassa granular foi fixada em uma 

solução mista de glutaraldeído a 2,5% em tampão cacodilato 0,1 M, em pH 7,4 e 4 °C 

durante 2 h. Em seguida, eles foram lavados três vezes com tampão cacodilato 0,1 M, 

durante 10 minutos. Posteriormente, as amostras foram pós fixadas com tetróxido de 

ósmio a 1% por 2 no escuro e à temperatura ambiente, seguido de lavagem adicional com 

água destilada (três lavagens sucessivas de 10 min). Posteriormente, as amostras foram 

desidratadas por banhos sucessivos em soluções de etanol com diferentes concentrações 

(50%, 70% e 90%, e 100%), durante 10 min cada. Após o procedimento de desidratação 

com etanol, as amostras foram dessecadas através do método de ponto crítico usando 

dióxido de carbono em um dessecador Polaron CPD 7501. Finalmente, os grânulos foram 

montados em stubs de alumínio e levadas ao metalizador (Balzers FL-9496), onde 

receberam um banho de vapor de ouro por dois minutos, finalizando com isso o processo 

de preparação da amostra para visualização em microscópio eletrônico de varredura (FEI 

Quanta 250). 

 

4.3. Resultados  

 

4.3.1. Características do lixiviado 

 

 A composição química dos lixiviados testados neste trabalho é mostrada na Tabela 

10. Observa-se que as amostras apresentaram características de lixiviado forte, de idade 

intermediária (ALVAREZ-VAZQUEZ et al., 2004). As quantidades mais expressivas em 

todas as amostras foram de matéria orgânica, expressa em DQO, com concentração média 

de 4137 mg.L-1, e nitrogênio amoniacal, com concentração média de 1873 mg.L-1.  

A relação DBO/DQO foi em torno de 0,5 para todos os lixiviados, indicando que 

os mesmos são passíveis de tratamento biológico (SILVA et al., 2010). Para ter uma 

informação mais confiável no que diz respeito à biodegradabilidade dos lixiviados, foram 

realizados testes Zahn-Wellens, cujos resultados estão apresentados na Figura 33. O 

lixiviado A, usado nas Fases II (1% lixiviado na mistura Lixiviado/ES) e III (2% lixiviado 

na mistura Lixiviado/ES), apresentou uma degradação de aproximadamente 19% nos 7 

primeiros dias, e no 14 dia de monitoramento, a degradação estava em torno de 29%, 

permanecendo com esse valor até o final do experimento. Já para o lixiviado B, usado na 

Fase IV (5% lixiviado), observou-se um sensível aumento na biodegradabilidade em 

relação às duas outras amostras, com 29% de degradação no sétimo dia e 37% após 14 
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dias do teste. O lixiviado C, usado no experimento na Fase V (10% lixiviado), apresentou 

índice de biodegradabilidade similares ao lixiviado A. Contrariando aos valores 

apresentados pelas amostras dos lixiviados, o meio preparado com glicose (C6H12O6) 

utilizado como substância de referência atingiu uma biodegradabilidade próxima a 100% 

em 7 dias de teste. Os resultados obtidos através desse teste indicaram baixa 

biodegradabilidade das três amostras de lixiviados, pois de acordo com a definição desse 

método, as amostras são consideradas biodegradáveis quando o percentual de 

biodegradação (DT) é superior a 70%, fato que não ocorreu em nenhuma das amostras 

testadas. 

 

 
Figura 33: Biodegradabilidade dos lixiviados obtida através do método Zahn Wellens. 
 

Tabela 12: Concentrações de metais no efluente final para cada percentual de lixiviado 

na mistura Lixiviado/ES.  
Metais (mg.L-1) Fase II (1%) Fase III (2%) Fase IV (5%) Fase V (10%) 

Cádmio < 0.0005 

 

< 0.0005 

 

< 0.0005 

 

< 0.0005 

 
Cromo < 0.004 < 0.004 < 0.004 0,0 

Cobre < 0.3 

 

< 0.3 

 

< 0.3 < 0.3 

Ferro < 0.2 < 0.2 < 0.2 0,4 

Chumbo < 0.1 < 0.1 < 0.1 < 0.1 

Prata < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 

Zinco 3,3 1,2 

 

2,7 3,4 
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Tabela 13: Concentrações de metais pesados nas amostras de lodo em cada fase do 

experimento. 
Metais (mg.kg-1) Fase II (1%) Fase III (2%) Fase IV (5%) Fase V (10%) 

Cadmio < 0.03 < 0.03 < 0.03 < 0.03 

Cromo < 0.3 < 0.3 < 0.3 < 0.3 

Cobre 506 

 

633 459 611 

Ferro 423 551 311 709 

 
Chumbo < 5 

 

< 5 

 

< 5 

 

< 5 

 
Prata < 0.4 

 

< 0.4 

 

< 0.4 

 

< 0.4 

 
Zinco 265 

 

288 280 904 

  

A presença de metais pesados no meio aquático tem um efeito potencialmente 

prejudicial na fisiologia humana e em outros sistemas biológicos quando os níveis 

aceitáveis são excedidos. A Resolução CONAMA nº 430 de 13/05/2011 estabelece os 

limites de concentração para o lançamento de efluentes nos corpos d´água iguais a 0,2 

mg.L-1 para cádmio total; 0,1 mg.L-1 para cromo hexavalente; 1,0 mg.L-1 para cromo 

trivalente; 0,1 mg.L-1 para cobre; 15 mg.L-1 para ferro solúvel; 5 mg.L-1 para zinco, 5 

mg.L-1 para chumbo e 0,1 mg.L-1 para prata (BRASIL, 2011). Conforme apresentado na 

Tabela 12, as concentrações de metais no efluente final para cada condição de mistura de 

lixiviado e esgoto sintético estão abaixo dos níveis aceitáveis. Embora as concentrações 

dos metais pesados não excederam os limites de descarga de efluentes, alguns destes 

elementos podem interferir no tratamento biológico devido à toxicidade para os 

microrganismos mesmo em quantidades reduzidas (AL-MUSHARAFI, 2016). 

Em relação às concentrações de metais no lodo, os metais Zn, Cu e Fe foram os 

que apresentaram as maiores concentrações Tabela 13 entre os metais pesados avaliados. 

O Cu foi o que apresentou maior concentração em todas as amostras de lodo, variando de 

459 a 633 mg kg-1 de massa seca. Os teores máximos de metais pesados admitidos no 

lodo a ser utilizado na agricultura, segundo a Resolução CONAMA nº 375/2006 (mg/kg 

de matéria seca), são iguais a 39 mg.kg-1 para Cádmio; 1000 mg.kg-1 para Cromo; 1500 

mg.kg-1; 300 mg.kg-1 para chumbo; e 2800 mg.kg-1 para zinco (BRASIL, 2006).  

É possível inferir que ocorreu um acúmulo de alguns metais no lodo ao longo dos 

ciclos em virtude da quantidade significativa dos mesmos na biomassa granular. No 

entanto, todos os metais presentes nas amostras dos experimentos II, III, IV e V estão 

abaixo do limite máximo permitido para os parâmetros constituintes inorgânicos.  Esses 

valores são indicativos que o lodo usado no co-tratamento de efluentes domésticos e 

lixiviados, após ser quantificado e caracterizado, pode ser usado na agricultura como um 
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melhorador do solo, seguindo os critérios e procedimentos estabelecidos pela Resolução 

CONAMA nº 359/2006 (BRASIL, 2006). 

 

4.3.2. Características da biomassa granular 

 

4.3.2.1. Morfologia dos grânulos e distribuição do tamanho das partículas 

 

A morfologia dos grânulos foi investigada em cada fase experimental, por meio 

de microscópio estereoscópico e microscopia eletrônica de varredura (MEV). As imagens 

obtidas pelo microscópio estereoscópico estão apresentadas na Figura 34. A partir das 

imagens foi possível observar a evolução da biomassa granular durante as transições de 

fases. Os grânulos passaram de uma estrutura irregular, rugosa e com coloração amarela, 

a uma estrutura arredondada, lisa e de cor marrom, devido à adsorção dos componentes 

dos lixiviado, e bastante compacta.  

Na fase inicial, a biomassa utilizada no experimento era formada por grânulos 

amarelos, compactos e superfície rugosa (Figura 34A e B). No entanto, no final do teste 

controle (0% de lixiviado), foi observado a presença de pequenos filamentos na superfície 

dos grânulos (Figura 34C). Porém, esses filamentos foram suprimidos logo após a 

transição entre as Fases I e II, por meio da adição de lixiviado no afluente (na proporção 

de 1%) (Figura 34D e E). No final da Fase II, iniciou-se uma quebra dos grânulos (Figura 

34F), que se intensificou na Fase III, com adição de 2% de lixiviado, os quais 

apresentavam uma superfície de tonalidade branca com interior amarelado (Figura 34G). 

Porém, a ruptura foi cessada ao longo da Fase III e os grânulos voltaram a apresentar uma 

estrutura densa e uma superfície rugosa (Figura 34H), exibindo uma mistura de 

tonalidades esbranquiçadas e amareladas no mesmo grânulo (Figura 34I). Após o 

incremento de 5% de lixiviado (Fase IV), os grânulos passaram de uma coloração amarela 

para marrom, mas com alguns pontos esbranquiçados sobre a superfície (Figura 34J – M). 

No final do experimento, com 10% de lixiviado (Fase V), não foi observada alteração 

significativa na coloração dos grânulos em relação à fase anterior, no entanto, eles 

possuíam uma forma mais arredondada (Figura 34N e O), com uma superfície lisa e uma 

região central de coloração escura, com pequena cavidade (Figura 34O e P). Alguns 

desses grânulos possuíam um interior oco. 
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Figura 34: Imagens do microscópio estereoscópico dos grânulos usados nos testes  

experimentais: (A, B e C) 0% de lixiviado; (D, E e F) 1% de lixiviado; (G, H e I) 2% de 

lixiviado; (J, L e M) 5% de lixiviado, e (N, O e P) 10% de lixiviado. As barras de escala 

nas imagens A, B, C, M, N e P indicam 1000 µm; D e L indicam 500 µm e nas imagens 

J e O as barras de escalas são de 2000 mm. 

  

Por meio de MEV, foi possível observar melhor a morfologia e a microestrutura 

da superfície dos grânulos (Figura 35). Os resultados mostraram que a estrutura da 
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biomassa granular variou significativamente quando se adicionou o lixiviado ao esgoto 

sintético. No final da Fase I (0% de lixiviado) os grânulos apresentavam estrutura instável 

e fofa e dominados por bactérias filamentosas (Figura 35A – C). Entretanto, esses 

microrganismos foram desaparecendo gradualmente com o incremento de lixiviado no 

esgoto sintético. Durante a Fase II (1% de lixiviado), os grânulos apresentaram uma 

microestrutura compacta na qual várias bactérias em forma de bastonete (cocos e bacilos) 

estavam presentes (Figura 35D – F). 

Com a adição de 2% de lixiviado no afluente do RBS, os grânulos exibiram 

características semelhantes àquela com 1% de lixiviado, no entanto, já não se percebia a 

presença de organismos filamentosos (Figura 35G – I). Os grânulos estavam totalmente 

cobertos por aglomerados de bacilos e cocos, com as células firmemente ligadas, e ainda 

possuíam uma estrutura compacta e sem cavidades. Na proporção de lixiviado de 5%, a 

análise por MEV também mostrou a presença de colônias de cocos isoladas (Figura 35J 

– M). Na mistura com 10% de lixiviado, também foi possível observar a presença de 

colônias de cocos isoladas. Nessas duas últimas fases, os grânulos apresentavam muitas 

cavidades em sua superfície, não apresentando nenhuma quebra ou rachaduras.  

KONG et al. (2013) e LI et al. (2008) também observaram o aparecimento de 

várias bactérias em forma de bastonete em superfícies de LGA.  
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Figura 35: Micrografias de microscopia eletrônica de varredura (MEV) da biomassa 

granular no final das diferentes fases:  (A, B e C) Fase I, 0% de lixiviado; (D, E e F); Fase 

II, 1% de lixiviado; (G, H e I) Fase III, 2% de lixiviado; (J, L e M), Fase IV, 5% de 

lixiviado, e (N, O e P), Fase V, 10% de lixiviado. 
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A distribuição de tamanho dos grânulos e o seu diâmetro médio estão apresentados 

na Figura 36. Nos primeiros 15 dias de operação da Fase I, observa-se que a distribuição 

entre as diferentes frações de tamanho permaneceu invariável. Aproximadamente 55% da 

biomassa era composta por grânulos com diâmetros na faixa entre 0,2 a 1,0 mm e 31% 

com diâmetros entre 1 a 2 mm. Em contrapartida, partículas cujo tamanho situou-se entre 

2,0 e 4,0 mm representaram apenas cerca de 14 % do total de lodo. No trigésimo dia da 

fase controle (0% de lixiviado), os grânulos tornaram-se maiores. O percentual de 

grânulos com diâmetros na faixa de 1,0 – 2,0 mm foi acima de 50% e o tamanho médio 

dos grânulos aumentou 35%, passando de 1,1 mm para 1,7 mm em apenas 15 dias. 

Na Fase II, observou-se um aumento gradual do tamanho até o dia 42, quando o 

diâmetro médio alcançou 2 mm, em grande parte devido à diminuição da fração de 

grânulos entre 0,2 e 1 mm e aumento dos grânulos entre 1 e 2 mm. No dia 64, no entanto, 

a porcentagem de grânulos com diâmetro de 0,2 – 1,0 mm aumentou para 27%, e os 

grânulos com diâmetro de 1,0 – 2,0 mm foram reduzidos a 47% da biomassa, o que levou 

à um diminuição do diâmetro médio para 1,6 mm.  

Após a adição de 2% de lixiviado (Fase III), observa-se que a distribuição do 

tamanho das partículas foi semelhante ao início da Fase I. A maior parte dos grânulos 

estiveram na faixa de 0,2 a 1,0 mm (59%) e 1,0 a 2,0 mm (33%), e o seu diâmetro médio 

foi de 1,0 mm, menor valor registrado durante todo o período de monitoramento.  

Na transição entre a Fase III e IV, observou-se um aumento do tamanho médio 

dos grânulos, devido principalmente à redução do teor de grânulos entre 0,2 e 1 mm. Do 

dia 121 ao dia 134, durante a Fase IV, a análise de distribuição do tamanho das partículas 

granulares permitiu observar que a proporção dos grânulos com diâmetro na faixa de 0,2 

– 1,0 mm reduziu ainda mais para 10% e a proporção daqueles entre 1,0 – 2,0 mm 

aumentou para 54% do total de grânulos no reator. Além disso, houve um aumento 

substancial no teor de grânulos entre 2 e 3 mm (Figura 36). Perfil semelhante de 

distribuição de tamanho da biomassa granular também foi observado no começo da fase 

V (10% de lixiviado), embora ao longo dessa condição tenha sido observado um aumento 

gradual do diâmetro médio das partículas e das frações de grânulos entre 2 e 3 mm e 

especialmente entre 3 e 4 mm. Ao final dessa fase, 72% da biomassa era formada por 

grânulos na faixa de tamanho entre 2 a 4 mm, fazendo com que o diâmetro médio fosse 

60% maior em relação àquele observado no início do experimento sem adição do 

lixiviado (Fase I). De um modo, grânulos na faixa entre 1 a 2 mm predominaram durante 

todo o teste, com exceção do último dia de operação do reator (dia 170). 
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Figura 36: Distribuição do tamanho e média do diâmetro dos grânulos nas diferentes fases 

do experimento. 
 

4.3.2.2. Densidade, velocidade de sedimentação e IVL  

 

As Figura 37 e Figura 38 apresentam os valores da densidade e da velocidade de 

sedimentação, respectivamente. Observa-se que durante a maior parte do período 

operacional, os grânulos apresentaram densidade entre 1012 a 1029 gL-1. Os valores de 

densidade obtidos durante as fases experimentais corroboraram com os resultados das 

características de sedimentabilidade da biomassa. Da Fase I para Fase II, observou-se um 

decréscimo na densidade da biomassa granular, apesar do aumento do tamanho dos 

grânulos. Durante as Fases II e III, foi observado um aumento gradual na densidade, 

alcançando o valor máximo de aproximadamente 1029 g.L-1 com 2% de lixiviado (Fase 

III). Concomitantemente, foi verificado um aumento nos valores da velocidade de 

sedimentação durante esse período.  No entanto, na Fase IV e V, apesar do aumento do 

tamanho médio dos grânulos, a sua densidade não aumentou de forma proporcional.  

A Figura 39 mostra os perfis de IVL, tanto para 5 min (IVL5) como para 30 min 

(IVL30) monitorados durante as fases I - V. No final da Fase I (sem lixiviado), foi 

observado um sensível aumento nos valores de IVL5 de 37 para 55 mL.gSST-1. O aumento 

no IVL foi seguido por um decréscimo na velocidade de sedimentação e na densidade da 

biomassa, com valores que variaram de 70 a 58 m.h-1 e 1025 a 1012 g.L-1, respectivamente 

(Figura 39 e Figura 37). 
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O aumento da proporção de lixiviado ao esgoto sintético a partir da Fase II 

proporcionou uma redução nos valores de IVL. Da Fase I para a Fase II, após a adição de 

1% de lixiviado na mistura Lixiviado/ES, foi observado uma diminuição gradual do IVL, 

alcançar o valor mínimo de 33 mL.gSST-1. Esse resultado permaneceu praticamente 

constante até o final da Fase III. Durante a transição da Fase III para a Fase IV, um novo 

declínio do IVL foi observado. O valor desse parâmetro diminuiu de 39 para 18 mL.gSST-

1, permanecendo constante até o final do experimento na Fase V.  

A relação IVL30/IVL5 foi igual a 1 praticamente até o final do experimento. 

Somente nos dias 35, 43 e 77 essa relação foi 0,9. Valores próximos a 1 para a relação 

IVL30/IVL5 indicam que a biomassa apresentou excelente capacidade de sedimentação 

em todas as fases do experimento, típica de lodo granular aeróbio (KREUK et al., 2007).  

 

 
Figura 37: Densidade dos grânulos nas diferentes fases do experimento. 
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Figura 38: Velocidade de sedimentação das partículas durante as diferentes fases 

experimentais: método da proveta (experimental) (◊) e método teórico pela Lei de Stokes 

(▲). 

 
Figura 39: Índice volumétrico de lodo nas diferentes fases do experimento, IVL5 (▲) e 

IVL30 (○). 

 

4.3.2.3. Concentração de biomassa no reator 

 

As concentrações de sólidos suspensos totais (SST) e sólidos suspensos voláteis 

(SSV) do reator obtidas ao longo da operação estão mostradas na Figura 40. Durante a 

Fase I, a concentração de biomassa tendeu a apresentar um valor constante próximo a 9 

gSST.L-1, no entanto, no final dessa fase, a concentração de biomassa dentro do reator 

apresentou um decréscimo. Nesse período, observou-se que o afluente percorreu um 

caminho preferencial na etapa de alimentação, deixando regiões desprovidas de substrato. 
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Do final da Fase I (dia 28) até o início da Fase II (dia 50), a concentração de SST diminuiu 

significativamente de 9,3 gTSS.L-1 para 4,6 gTSS.L-1. Concomitantemente, a 

concentração de sólidos no efluente aumentou e o IVL sofreu um acréscimo. Após 19 

dias de adaptação ao lixiviado, a concentração de biomassa aumentou e chegou a 11,5 

gSST.L-1 no dia 64. Nas Fases III e IV, observou-se apenas uma pequena diminuição da 

concentração de biomassa que tendeu a um valor situado na faixa entre 8 e 9 gSST.L-1. 

No entanto, apesar da biomassa apresentar boas propriedades de sedimentação quando a 

proporção de lixiviado foi aumentada para 10% (Fase V), um decréscimo significativo na 

concentração de biomassa foi observado, de 7,5 a 3,4 gSST.L-1.  

Observou-se que quantidade de material inorgânico (inertes) do lodo aumentou 

após a adição de 1 e 2% de lixiviado, conforme evidenciado pela diminuição da razão 

SSV/SST, da Fase I a III, de 89% a 70%. No entanto, na Fase IV (5% lixiviado) e Fase V 

(10% de lixiviado), foi percebido um aumento da razão SSV/SST. 

O TRS foi mantido próximo a 12 dias durante todo o período experimental por 

meio do descarte manual do lodo, com exceção da Fase V (10% de lixiviado) em função 

da inibição das bactérias pelo lixiviado, conforme será apresentado posteriormente. 

 

 
Figura 40: Sólidos suspensos totais (SST) e sólidos suspensos voláteis (SSV) e Tempo de 

retenção de sólidos durante as diferentes fases experimentais. 
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mg.gSSV-1, nas concentrações de PN e PS, respectivamente. As variações nos valores 

desses componentes das SPE propiciaram um aumento na relação PN/PS de 4 a 6. Durante 

a transição entre as fases II e III, o conteúdo de proteínas e polissacarídeos apresentou um 

aumento significativo, permanecendo praticamente constante ao longo dessa última fase. 

No entanto, com incremento de 5% de lixiviado (Fase IV) a quantidade de polissacarídeos 

aumentou em cerca de 70% em relação à fase controle (0% de lixiviado), enquanto o teor 

de proteínas permaneceu praticamente constante, resultando em um decréscimo 

substancial na relação PN/PS, de 4,24 para 2,23. Na Fase V (10% de lixiviado), o teor de 

proteínas teve um aumento significativo de 36% em relação à Fase I, porém, no dia 170 

(final da Fase V), é percebido uma diminuição considerável com concentração de 696 

para 212 mg.gSSV-1. 

 

 
Figura 41: Perfil de EPS e PN/PS durante as diferentes fases experimentais. 

 
4.3.3. Desempenho do reator na remoção de matéria orgânica e nutrientes  
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caixa para DQO no afluente, após a alimentação e no efluente do reator estão mostrados 

na Figura 43. Durante os primeiros 37 dias do experimento (Fase I), o reator foi operado 
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DQO de aproximadamente 400 mg.L-1. A eficiência média de remoção global de DQO 

na Fase I foi de aproximadamente 95%, e a DQO média no efluente tratado foi de 19 

mg.L-1. Durante essa fase, o coeficiente médio de produção de biomassa (Yobs) foi de 0,49 

mgSSV.mgDQO-1. 

A aplicação de 1, 2, 5 e 10% de lixiviado bruto proporcionou um aumento da DQO 

de entrada de aproximadamente 9, 12, 35 e 47%, respectivamente, em relação à DQO 

afluente da fase 1 (sem lixiviado). Concomitantemente, a eficiência de remoção de DQO 

diminuiu de forma gradual em cada fase de operação do reator. A redução da eficiência 

de remoção de DQO pode estar associada à baixa biodegradabilidade do lixiviado 

utilizado neste estudo, conforme comprovado no teste de Zahn-Wellens (seção 4.3.1). 

Nas fases II e III, a remoção média de DQO global foi de 86% e 82%, 

respectivamente. Observa-se também que nos primeiros 7 dias após a adição do lixiviado 

(Fase II), a carga orgânica específica (relação A/M) sofreu um acréscimo de cerca de 42% 

(Figura 44) em relação a fase controle (0% de lixiviado). Este fato ocorreu devido à 

instabilidade ocorrida no sistema no final da fase controle, o que provocou o carreamento 

de parte da biomassa e consequente aumento da relação A/M. Na final da Fase II, essa 

relação foi reduzida em função do reestabelecimento da massa lodo, apresentando valores 

similares à Fase I. A produção média de biomassa durante essa fase foi de 0,53 

mgSSV.mgDQO-1
, apresentando um valor próximo a Fase I. 

Observa-se que durante todo o período experimental das Fases I, II e III, 

praticamente toda a matéria orgânica biodegradável foi removida na fase anaeróbia, com 

exceção do dia 30. Nesse dia, observou-se formação de caminho preferencial na base do 

reator e má distribuição do afluente no leito de biomassa sedimentada, não possibilitando 

a remoção completa da DQO na fase anaeróbia. 

Quando as proporções do lixiviado na mistura Lixiviado/ES foram aumentadas 

para 5% (Fase IV) e 10% (Fase V), as cargas volumétricas aplicadas foram 2,82 e 3,61 

kg DQO m-3 d-1, respectivamente (Tabela 14). Na Fase IV, a eficiência média de remoção 

de DQO foi de cerca de 65%, e na Fase V, caiu para 47%. Nota-se que durante todo o 

período de monitoramento da Fase IV, ocorreu uma diminuição de remoção da matéria 

orgânica na fase anaeróbia, apresentando uma eficiência média de 56%.  

Não ocorreu variação significativa no coeficiente de produção de biomassa nas 

Fases I, II, III e IV, o qual apresentou um valor médio de 0,46 mgSSV.mgDQO-1. Na 

Fase V, o Yobs foi de 0,31 mgSSV.mgDQO-1, uma redução em torno de 30% na produção 

de biomassa em relação à Fase I. 



                                      Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitário e esgoto sintético 
 

152 
 

Tabela 14: Parâmetros da mistura lixiviado/esgoto sintético nas fases experimentais: 

carga orgânica volumétrica, relação A/M e produção de lodo no reator. 

Fases 
Proporção 

(v/v) 

TRH 

(h) 

DQO 

(mgL-1) 
COV (kgDQO.m-3.d-1) 

Relação A/M 

(gDQO.gSSV-1.d-1) 

Yobs 

(mgSSV.mgDQO-1) 

I 0% 5 400 1,90 0,279 0,49 

II 1% 5 436 2,06 0,411 0,53 

III 2% 5 450 2,09 0,307 0,42 

IV 5% 5 620 2,82 0,351 0,40 

V 10% 5 755 3,61 0,712 0,33 

 

 

 
Figura 42: Concentrações de matéria orgânica (DQO) no afluente (■), ao final da 

alimentação anaeróbia (▲), no efluente (●) e eficiência de remoção (⁎). 
 

 

 
Figura 43: Diagrama de caixas para DQO no afluente (A); final da alimentação (F.A.) e 

efluente (E) ao longo das fases de operação. 

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100

0

100

200

300

400

500

600

700

800

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120 130 140 150 160 170

E
fi

ci
ên

ci
a 

d
e 

re
m

o
çã

o
 (

%
)

D
Q

O
 (

m
g
.L

-1
)

Tempo (dias) 

Fase I Fase II Fase III Fase IV Fase V

0

100

200

300

400

500

600

700

800

A. F. A. E. A. F. A. E. A. F. A. E. A. F. A. E. A. F. A. E.

D
Q

O
 (

m
g
L

-1
)

25% 50% 90% 10% Mín Máx 75%

Fase I Fase II Fase III Fase IV Fase V



                                      Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitário e esgoto sintético 
 

153 
 

 
Figura 44: Relação alimento/microrganismo (A/M) e produção de lodo no reator (Yobs). 
 

 

Além dos resultados apresentados por meio do teste Zahn Wellens, a baixa 

biodegradabilidade dos lixiviados foi confirmada durante o processo de remoção de DQO 

com a biomassa granular (Figura 45). Na fase inicial do experimento, usando apenas o 

esgoto sintético, a eficiência média de remoção de DQO foi de 95%. Levando em conta 

o experimento somente com esgoto sintético, pode-se observar que a DQO residual foi 

em torno de 20 mg.L-1. A partir dessa informação e considerando que esse valor se 

manteve constante em todas as fases com alimentação de lixiviado nas quais não houve 

inibição das bactérias heterotróficas, foi possível determinar a DQO residual atribuída ao 

lixiviado em cada uma das fases. 

O percentual médio de remoção de DQO do lixiviado nas proporções 1%, 2%, 5% 

e 10% foi de 24, 23, 25 e 3%, respectivamente. Os três primeiros valores corroboram com 
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proporção de lixiviado na alimentação. De fato, a remoção da DQO atribuída somente ao 

esgoto sintético foi a mesma da Fase I à Fase IV, isto é, em torno de 92%. Já na Fase V, 

o percentual de remoção de DQO do esgoto sintético diminuiu para valores próximos a 

80%, evidenciando o efeito adverso do lixiviado na proporção de 10%. 
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Figura 45: DQO do esgoto sintético e dos lixiviados e eficiência de remoção da DQO de 

cada um deles no RBS com lodo granular. 

 

4.3.3.2. Remoção de nitrogênio 

 

As concentrações de amônio foram aumentadas gradualmente com o aumento das 

proporções do lixiviado na mistura Lixiviado/ES, variando na faixa entre 50 e 312 mgN.L-

1 (Figura 46). As cargas volumétricas medias aplicadas nas fases I, II, III, IV e V foram 

de 0,26; 0,36; 0,42; 0,82 e 1,41 gNH4
+- N.L-1d-1, respectivamente. A aplicação de 1, 2, 5 

e 10% de lixiviado bruto proporcionou um aumento da carga nitrogenada de entrada de 

aproximadamente 28, 38, 68 e 126%, respectivamente. A Figura 47 apresenta os 

diagramas de caixa para a concentração de amônio no afluente, após a alimentação e no 

efluente. 
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respectivamente, o que garantiu uma eficiência de remoção de cerca de 100%. Observa-

se que a transição dos regimes por meio da adição do lixiviado no afluente acarretou 
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de operação, obtinha-se desempenho estável, fazendo com que a eficiência de remoção 

de amônio fosse mantida próxima de 100% na maior parte do tempo de operação nas 

fases II, III e IV. 

Na Fase II, a concentração média de amônio no afluente teve um acréscimo de 22 

mgN.L-1 após o incremento de 1% de lixiviado na mistura Lixiviado/ES, aumentando 

para 76 mgN.L-1. No dia 55 (18° dia do regime), a eficiência de remoção foi de 

aproximadamente 98%, se mantendo praticamente constante e próxima a 100% até o fim 

dessas condição experimental no dia 68 (31° dia com 1% de lixiviado). Na Fase III, a 

concentração média de amônio no afluente foi de 88 mgN.L-1. Nesta fase, a adaptação da 

biomassa ao aumento da carga volumétrica de amônio, ocasionado pelo aumento da 

proporção de lixiviado no afluente, ocorreu de forma mais rápida, no dia 81, ou seja, no 

12° dia do teste com 2% de lixiviado. Após o período de adaptação, a eficiência de 

remoção foi em torno de 100%, permanecendo neste valor até ao final do regime com 2% 

de lixiviado.  

No regime com 5% de lixiviado (Fase IV), o acréscimo de amônio no afluente foi 

de cerca de 116 mgN.L-1 em comparação ao teste controle, assim, a concentração média 

de amônio na entrada no reator na Fase IV foi de 171 mgN.L-1. Nesta condição, a 

diminuição da eficiência remoção de amônio nos primeiros dias do experimento foi mais 

acentuada, com eficiência média em torno de 50%. No entanto, esta instabilidade durou 

apenas 7 dias, e, de forma similar à Fase III, a recuperação foi rápida, de modo que no dia 

109 (12° dia de operação da Fase IV), a eficiência de remoção foi de 94%, alcançando 

máxima remoção (98%) no dia 125 de operação do reator (21° dia do regime com 5 % de 

lixiviado). Na Fase V, a concentração média de amônio no afluente foi de 290 mgN.L-1. 

Nesta fase, o desempenho de remoção de amônio foi afetado de forma mais drástica e a 

concentração no efluente final aumentou progressivamente. Observa-se que até o dia 140 

(22° dia de operação do regime com 10% de lixiviado), a remoção média foi de 

aproximadamente 70%, no entanto, concentração média de amônio no efluente foi de 91 

mgNL-1, valor considerando bastante elevado, não estando em conformidade com a 

legislação para o lançamento do efluente (CONAMA nº 430, 2011).  A partir do dia 162 

(28° dia de operação da Fase V), a eficiência de remoção de amônio diminui ainda mais, 

chegando a apenas 18 %, com concentrações médias no efluente de 247 mgN.L-1. 

É possível também avaliar o desempenho do reator em relação à carga de amônio 

removida. A Tabela 15 apresenta as cargas removidas na condição estável em cada regime 

operacional. Como pode-se observar, apesar da eficiência de remoção de amônio ter 
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sofrido perturbações com o aumento do percentual de lixiviado na alimentação, a carga 

removida foi aumentando conforme o incremento da proporção de lixiviado no afluente. 

Isso também é válido para o início da Fase V (dia 136 até 156), com carga média removida 

de 1 gNH4
+- N.L-1d-1. Porém, a partir do dia 162, a carga removida atingiu apenas 0,29 

gNH4
+- N.L-1d-1, e diminuiu gradualmente até atingir 0,12 gNH4

+- N.L-1d-1 no dia 170.  

 

 
Figura 46: Concentrações de amônio no afluente (■), ao final da alimentação anaeróbia 

(▲), no efluente (●) e eficiência de remoção (⁎). 

 

 

Figura 47: Diagrama de caixas para as concentrações de amônio no afluente (A); final da 

alimentação (F.A.) e efluente (E) ao longo das fases de operação. 
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Tabela 15: Carga nitrogenada aplicada e removida em cada fase operacional. 
Fases Proporção (v/v) 

NH4
+-N 

(mg.L-1) 

CVaplicada 

(gNH4
+.L-1d-1) 

CVremovida 

(gNH4
+.L-1d-1) 

Remoção (%) 

I 0% 54 0,26  0,26 97 

II 1% 76 0,36  0,34 100 

III 2% 88 0,42  0,42 99 

IV 5% 171 0,82   0,79 99 

V 10% 290 1,41 0,57 14 

 

A Figura 43 apresenta as concentrações de nitrito e nitrato ao longo da operação 

do reator. As concentrações de amônio também são mostradas para melhor compreender 

as transformações do nitrogênio. Nitrito foi detectado em baixas concentrações até o 

início da Fase IV. Nesse regime, a concentração desse composto chegou a valores 

próximos a 45 mgNO2
--N L-1. No entanto, ao longo dessa condição experimental, a 

concentração de nitrito reduziu gradualmente, até atingir valores próximos a 0, 

permanecendo assim até o final do experimento. Já em relação ao nitrato, esse constituiu 

o principal produto da nitrificação. A concentração de nitrato no efluente foi aumentando 

ao longo das três primeiras fases, até atingir um máximo de 35 mgNO3
--N L-1 na Fase III. 

Posteriormente, observou-se uma queda na concentração do nitrato na Fase IV, variando 

entre 3 e 9 mgNO3
--N L-1. Na Fase V, a redução da eficiência de nitrificação foi 

acompanhada da redução do teor de nitrito, o qual apresentou valores abaixo de 1 mgNO3
-

-N L-1. 

 

 
Figura 48: Amônio no Afluente (▲); Amônio no Efluente (♦); Nitrato (■); Nitrito (●) e 

remoção de nitrogênio total (⁎). 
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A Figura 49 apresenta os percentuais de nitrogênio removidos por assimilação e 

desnitrificação. O percentual total de amônio removido também está ilustrado para 

melhor compreensão dos perfis de remoção de nitrogênio total.  

 

 
Figura 49: Nitrificação e remoção de nitrogênio por assimilação e desnitrificação durante 

as diferentes fases experimentais. 
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de todas as fases. Na Fase I, a remoção global média de nitrogênio foi de 76%, sendo 16% 
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oxidação do amônio pela nitrificação. 
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-N iguais a 18,4 mg.L-1, 4,86 mg.L-1 e 26,2 mg.L-1, respectivamente. A eficiência média 

de remoção de nitrogênio durante esse período foi de aproximadamente 47%, sendo 40% 

removido por desnitrificação e 7% por assimilação. Com adaptação gradual do consórcio 

nitrificante no dia 83 (14° dia da Fase III), a concentração média de NH4
+-N no efluente 

diminuiu para valores menores que 0,5 mg.L-1, permitindo que mais nitrato fosse gerado 

e em seguida reduzido pela desnitrificação, o que levou ao aumento da eficiência de N-

Total. A partir do dia 83 até o final do regime com 2% de lixiviado (dia 96) a remoção 

total de nitrogênio foi 66% (58% por desnitrificação e 8% por assimilação). 

Na Fase IV, o aumento de 68% da carga nitrogenada na entrada do reator, após a 

aplicação de 5% de lixiviado, apresentou adverso na eficiência da nitrificação, levando a 

baixas remoções de nitrogênio total (35%). Diferentemente do que ocorreu nas fases 

anteriores, observou-se maior acúmulo de nitrito em comparação com o nitrato. Como o 

acúmulo de nitrito foi percebido de forma pronunciada, isso indica que tanto as NOB na 

nitrificação como as desnitrificantes não conseguiram oxidar e reduzir esse composto, 

respectivamente, o qual pode ter exercido efeito inibitório a esses grupos bacterianos. 

Após o período de instabilidade devido ao novo incremento de lixiviado (5%) no afluente 

(a partir do 113° dia do experimento), a remoção média de nitrogênio total aumentou para 

78%, sendo 76% por desnitrificação e apenas 2% por assimilação.  

Na Fase V, devido à baixa oxidação de amônio pela nitrificação, especialmente 

no período final dessa condição experimental, as concentrações de nitrito e nitrato foram 

menores que 1 mg.L-1 no efluente. Com a geração de nitrato e nitrito afetadas, a remoção 

média de nitrogênio total nessa fase foi de apenas 31%. 

Vale ressaltar que o percentual removido por assimilação diminuiu ao longo dos 

regimes. Isso é devido ao fato que o percentual foi calculado em função da carga 

nitrogenada aplicada, que aumentou ao longo das fases com maior percentual de 

lixiviado. No entanto, o nitrogênio usado para o anabolismo bacteriano variou em uma 

faixa estreita de 7 a 9 mgN.L-1 da Fase I à Fase IV. Na fase 5, esse valor diminuiu para 

em torno de 6 mgN.L-1 pois houve menor geração de lodo. 

 

4.3.3.3. Remoção de fósforo 

 

Os perfis de PO4
3--P ao longo do experimento estão mostrados na Figura 50, 

enquanto o diagrama de caixa para o fosfato na entrada, após alimentação e saída do reator 

está ilustrado na Figura 51. Observa-se que neste trabalho a concentração afluente de 
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fósforo variou majoritariamente na faixa entre 15 e 21 mgPO4
3-- P.L-1, e a sua remoção 

foi bastante afetada ao longo do experimento devido ao aumento do percentual de 

lixiviado no afluente. É necessário salientar que o aumento das proporções de lixiviado 

no afluente não provocou aumento significativo nas cargas de fósforo,  

Como esperado, uma vez que o reator foi operado em regime anaeróbio-aeróbio, 

observa-se o desenvolvimento dos OAP, com consequente liberação de fosfato na fase 

anaeróbia e absorção do mesmo na fase aerada. Esse fenômeno ocorreu ao longo das fases 

I, II e III, sendo que durante a Fase III, a quantidade de fosfato liberado no líquido na fase 

anaeróbia aumentou significativamente em relação às duas primeiras fases. Isso indica 

um aumento da atividade dos OAP com adição de 2% de lixiviado. Já nas fases IV e V, a 

liberação e absorção de fosfato foram suprimidas.  

Na Fase I (teste controle), a quantidade média de fosfato liberado anaerobicamente 

foi de 41 mgPO4
3--P.L-1 e a eficiência média de remoção foi em torno de 85%. Observa-

se que durante a transição da Fase I para Fase II, a adição de lixiviado no efluente 

provocou instabilidade no processo EBPR. Nesse período, a concentração média efluente 

de fósforo aumentou para 22 mgPO4
3--P.L-1, valor ainda maior do que o encontrado no 

afluente, que apresentou um valor médio de 17 mgPO4
3--P.L-1. Isso ocorreu devido à alta 

liberação de fosfato na fase anaeróbia e baixo consumo desse nutriente durante o período 

de aeração. Porém, a partir do dia 49 (12° dia de operação) até o final da Fase II, a 

eficiência média de remoção de fosfato foi de aproximadamente 94%.  

Na Fase III, após a adição de 2% de lixiviado, a liberação de fosfato aumentou 

gradualmente, sendo atingida uma concentração de 80 mgPO4
3--P.L-1 após a alimentação. 

A concentração efluente de fósforo foi em torno de 4 mgPO4
3--P.L-1, de modo que a 

eficiência média de remoção de fosfato foi de 80%. Nas fases IV e V a liberação de fosfato 

foi praticamente suprimida e a remoção foi de apenas 10 e 5%, respectivamente. O fósforo 

removido nesses dois últimos regimes foi devido ao crescimento celular, que contribuiu 

com valor menor que 1% na remoção desse elemento nos regimes IV e V. 
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Figura 50: Concentrações de fósforo no afluente (■), ao final da alimentação anaeróbia 

(▲), no efluente (●) e eficiência de remoção (⁎). 
 

 

  

Figura 51: Diagrama de caixas para as concentrações de fosfato presentes no afluente (A); 

final da alimentação (F.A.) e efluente (E) ao longo das fases de operação. 

 

4.3.3.4. Teste de ciclo 

 

A Figura 52 apresenta os perfis de concentração de amônio, nitrito, nitrato, fosfato 

e DQO, obtidos durantes as medições ao longo do ciclo de operação no final das fases I 

– V. Durante o período de alimentação anaeróbia, praticamente todo carbono orgânico, 

na forma de acetato, foi consumido. Essa conversão foi acompanhada pela liberação de 
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fosfato pelos OAP (nas fases I, II e III). A separação entre as fases de alimentação e 

aeração é representada por uma linha vertical pontilhada. Como se pode observar, a 

concentração de amônio após o período de alimentação foi menor do que no afluente 

devido à diluição com o líquido remanescente no reator. Já as concentrações de fosfato 

após o período anaeróbio nas fases I, II e III foram elevadas, resultado da liberação do 

mesmo pelos OAP. Nas Fases IV e V, não foi observado liberação de fosfato, e a sua 

remoção foi somente para satisfazer o anabolismo bacteriano. As taxas específicas de 

remoção de amônio, fosfato e de desnitrificação estão mostradas na Tabela 16.  

O amônio foi completamente oxidado durante a aeração nas fases I, II, III e IV, 

no entanto, a taxa específica de remoção de nitrogênio amoniacal (qNH4) variou em cada 

uma dessas fases. A qNH4 foi maior na Fase I (4,8 mgNH4-N.gSSV-1.h-1) do que na Fase 

II (3,9 mgNH4-N.gSSV-1.h-1) e não foi observado acúmulo de nitrito ao longo do ciclo, 

ao contrário da fase com 1% de lixiviado, na qual o teor de nitrito chegou a 5,6 mgNO2
—

N.L-1. Durante a Fase I, a remoção total de compostos nitrogenados também foi maior 

(95%) do que na Fase II (56%), Esse fato está relacionado ao maior acúmulo de nitrato 

no final do ciclo da Fase II, conforme mostrado na Figura 48. Também foram observadas 

altas taxas específicas de remoção de fosfato (qPO4
3-) para ambas as fases (Tabela 16). 

Contudo, a taxa máxima de remoção de P na Fase II foi superior à Fase I (35% maior), 

isto é, 9,1 mgP.gSSV-1.h-1, e a eficiência de remoção de fosfato em torno de 95%. Já no 

teste controle (sem lixiviado), a taxa específica foi de 5,9 mgP.gSSV-1.h-1 e a eficiência 

de remoção de fosfato foi de 100%. 

Na Fase III, no qual a carga de amônio foi equivalente a 0,42 gNH4
+ -N.L-1d-1, 

todo amônio foi consumido a uma taxa específica de 5,9 mgNH4
+-N.gSSV-1.h-1, contudo, 

verificou-se um pequeno acúmulo de nitrito ao longo do ciclo. Nessa fase também foi 

observada uma elevada liberação (95 mgP.L-1) e remoção de fosfato (100%). Além disso, 

a taxa específica de remoção de P atingiu o valor máximo de 12,2 mgP.gSSV-1.h-1. Já nas 

fases IV e V, não foi observado liberação nem consumo de fosfato e a eficiência máxima 

remoção de fosfato foi de apenas 8 e 6%, para as fases IV (5% de lixiviado) e V (10% de 

lixiviado), respectivamente. No entanto, a remoção de amônio foi de 100% na Fase IV e 

a taxa de remoção foi superior às fases anteriores (I, II e III), apresentando um valor de 

7,5 mgNH4
+- N.gSSV-1.h-1. Já na Fase V a nitrificação foi totalmente inibida e não houve 

oxidação de amônio a nitrito a nitrato. 

 



                                      Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitário e esgoto sintético 
 

163 
 

 

 

 

0

50

100

150

200

250

300

350

400

450

500

0

10

20

30

40

50

60

70

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180

D
Q

O
 (

m
g

.L
-1

)

P
, 
N

 (
m

g
.L

-1
)

Tempo (min)(A)

0

50

100

150

200

250

300

350

400

450

500

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180
D

Q
O

 (
m

g
.L

-1
)

P
, 
N

 (
m

g
.L

-1
)

Tempo (min)(B)

0

50

100

150

200

250

300

350

400

450

500

0

20

40

60

80

100

120

140

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180

D
Q

O
 (

m
g
.L

-1
)

N
, 

P
 (

m
g
.L

-1
)

Tempo (min)(C)



                                      Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitário e esgoto sintético 
 

164 
 

 

 
Figura 52: Testes de ciclo realizados no final da Fase I (A), Fase II (B), Fase III (C), Fase 

IV (D) e Fase V (E). DQO (●), amônio (■), fosfato (▲), nitrito ( ) e nitrato ( ). 

 

Tabela 16: Resultados obtidos nos testes de ciclo ao longo do experimento. 

Fases de 

operação 

Remoção 

de NH4
+ 

(%) 

Remoção 

de PO4
3- 

(%) 

qNH4 

(mgNH4
+-N.g SSV-1.h-1) 

 

qNOx 

(mgNOx-N.gSSV-1·h-1) 

 

qPO4 

(mg PO4
3-- P.gSSV-1.h-1) 

I 97 100 4,8 4,7 6,5 

II 100 95 4,1 2,5 11,3 

III 99 81 6,41 3,7 16,5 

IV 99 8 7,9 5,0 --- 

V 14 6 0,6 0,3 --- 
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4.4. Discussão 

 

4.4.1. Impacto da adição de lixiviado na estabilidade do lodo granular aeróbio 

 

Os resultados mostraram que as propriedades de sedimentação melhoraram 

gradualmente com o incremento do lixiviado da Fase II à Fase V. Como já discutido em 

outros capítulos, o lodo granular aeróbio é uma tecnologia promissora com vantagens em 

comparação com as plantas convencionais de tratamento de efluentes, porém, o 

desenvolvimento de bactérias filamentosas na superfície dos grânulos e a instabilidade 

estrutural são fenômenos comuns em RBS com lodo granular (YUAN et al., 2017). Neste 

estudo, foi observado o surgimento de grânulos filamentosos a partir do 22° dia de 

operação da Fase I  (0% de lixiviado) (Figura 34C). Concomitantemente, constatou-se 

que durante a alimentação, ao invés do afluente percorrer o leito de biomassa sedimentada 

uniformemente, o fluxo atravessava a camada de grânulos pela lateral do reator, seguindo 

um caminho preferencial, impossibilitando a distribuição uniforme do substrato ao longo 

da biomassa, e consequentemente, diminuindo o tempo de contato entre o substrato e a 

camada de grânulos. Isso interferiu na remoção da matéria orgânica durante a fase 

anaeróbia (Figura 42), de modo que a concentração de matéria orgânica no final da 

alimentação anaeróbia fosse em torno de 80 mg.L-1, bem acima dos valores obtidos antes 

desse período, isto é 15 mg.L-1. Assim, a remoção incompleta da DQO durante a fase 

anaeróbia pode ter favorecido o surgimento de bactérias filamentosas na superfície dos 

grânulos. Resultados semelhantes foram obtidos por ROCKTÄSCHEL et al. (2013), que 

constataram que a alimentação de um RBS de lodo granular com alimentação em regime 

pistonado em condições anaeróbias sem mistura interferiu na estabilidade dos grânulos. 

Esses autores observaram que o curto tempo de contato entre o substrato e a biomassa, 

ocasionado pela baixa relação altura/diâmetro (A/D) não foi suficiente para a absorção 

completa de carbono durante a fase anaeróbia. Consequentemente, a maior parte da DQO 

alimentada estava presente no início da fase de aeração, o que resultou em LGA instável. 

O efeito adverso da presença de DQO no período de aeração de RBS na estabilidade da 

biomassa granular e proliferação de filamentos também foi constatado em alguns 

trabalhos (PRONK et al., 2015; MOURA et al., 2018; BASSIN et al., 2019).  

Nesse estudo, observou-se que, após o aparecimento de organismos filamentosos 

na superfície dos grânulos, o seu diâmetro médio aumentou de 1,1 para 1,8 mm em 15 

dias de operação. No entanto, apesar desse aumento, houve um maior arraste de sólidos 
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no efluente final, levando a um decréscimo na concentração de biomassa no reator. Esse 

resultado pode ser explicado devido ao fato que a presença de bactérias filamentosas na 

estrutura dos grânulos interfere nas características físicas dos mesmos, em especial na 

densidade e IVL. Conforme descrito por KUMAR et al., (2015), a proliferação de 

organismos filamentosos provoca um rápido aumento no tamanho dos grânulos, e os 

mesmos passam a apresentar uma estrutura fofa com baixa densidade, o que pode 

ocasionar arraste substancial de sólidos do reator, similarmente ao observado nesse 

trabalho. Devido ao crescimento dos organismos filamentosos e consequente redução da 

densidade dos grânulos, o IVL5 aumentou de 37 para 55 mL.gSST-1 e a concentração de 

sólidos no reator diminuiu em torno de 50% a partir do final da Fase I ao início da Fase 

II. Esses resultados evidenciam a importância de minimizar a quantidade de matéria 

orgânica presente em condições aeróbias para evitar o desenvolvimento de filamentos. 

Logo após a adição de lixiviado na proporção de 1% (Fase II), observou-se que a 

estabilidade estrutural do lodo granular foi reestabelecida, o que pode estar relacionada à 

presença de metais na mistura lixiviado/esgoto sintético. Alguns autores relataram que 

traços de metais são essenciais para processos de tratamento anaeróbio (SIREN e 

KOSAPAC, 1993; VAN HULLEBUSCH, et al., 2003; WANG et al., 2010; HAO et al., 

2016). Muitos metais pesados (por exemplo, Fe, Co, Ni, Cu, Mo) foram encontrados 

como componentes essenciais das enzimas que conduzem a numerosas reações 

anaeróbias (VAN HULLEBUSCH, et al., 2003). Os íons bivalentes (Ca, Fe e Ba) também 

foram relatados como elementos importantes no desempenho de agregação microbiana 

(SIREN e KOSAPAC, 1993). Cátions como Cu2+, Fe2+, Zn2+ são oligoelementos 

necessários para o crescimento de bactérias, que podem influenciar a agregação de alguns 

microrganismos através de seu efeito nos processos bioquímicos das bactérias (HAO et 

al., 2016). Cátions metálicos leves (Ca2+, Mg2+, K+ e Na+), especialmente Ca2+, liberados 

no processo de troca iônica durante processos de adsorção e dessorção, estão associados 

à melhoria da estabilidade do LGA (WANG et al., 2010) 

Em trabalhos desenvolvidos por YILMAZ et al. (2017) e MOURA et al. (2018), 

os autores adicionaram íons ferro à alimentação de reatores de LGA como estratégia para 

eliminar as filamentosas e perceberam que a presença desse reprimiu o crescimento 

filamentoso e favoreceu a formação de grânulos densos e compactos. HAO et al. (2016) 

também relataram que adição de íons Fe2+ em baixa concentração (2 mg.L-1) foi benéfico 

para a agregação dos flocos de lodo ativado. Conforme apresentado na Tabela 10, que 

mostra a composição química de cada lixiviado utilizado nesse experimento, a 
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concentração de ferro foi de 2,6; 1,6 e 2,3 mg.L-1 para as amostras de lixiviado A, B e C, 

respectivamente. no entanto, o teor de ferro suplementado na mistura afluente 

lixiviado/esgoto sintético variou em torno 0,022 – 0,22 mg.L-1 devido ao fator de diluição 

do lixiviado no esgoto sintético (1:100, 1:50, 1:25 e 1:10 nas fases II, III, IV e V, 

respectivamente). Esses valores estão bem abaixo dos reportados pelos autores que 

empregaram ferro em sistema de LGA, o que leva admitir como hipótese que a presença 

dos outros metais pode ter contribuído, juntamente com o ferro, para a supressão dos 

filamentos e na melhoria na estrutura física dos grânulos.  

Nesse estudo, foi observado também que as concentrações de proteínas e 

polissacarídeos nas SPE aumentaram substancialmente com o aumento da proporção de 

lixiviado no afluente (Figura 41). Na Fase V (10% de lixiviado), o teor de proteínas teve 

um aumento de 36% em relação à Fase I (fase controle), chegando à concentração máxima 

de 696 mg.gSSV-1. Já o aumento do teor de polissacarídeos foi ainda maior, e sua 

concentração alcançou 476 mg.gSSV-1, de modo que a razão PN/PS diminuiu 

drasticamente para em torno de 2,2. O aumento do teor de PN e PS pode ter melhorado 

as propriedades de sedimentação do LGA, tendo em vista que houve uma correlação entre 

o acréscimo nos teores desses componentes das SPE e a diminuição no IVL. Os menores 

valores de IVL foram obtidos durante as fases IV e V, período em que as maiores 

concentrações de proteínas e polissacarídeos foram registradas. Os valores de IVL 

variaram entre 23 a 25 mL.gSST-1, o que indicou que a biomassa apresentou ótima 

sedimentabilidade nas fases com maiores proporções de lixiviado.  

A melhoria das propriedades de sedimentação do LGA pode estar associada aos 

metais presentes no lixiviado. DENG et al. (2016) relatou que a presença de íons 

metálicos com propriedades de coagulação propiciou um aumento na produção de SPE, 

acelerando o processo de agregação microbiana e formação dos grânulos aeróbios. FANG 

et al. (2002) também concluíram que o teor de proteínas aumentou com a adição de íons 

metálicos em determinadas concentrações. SHENG et al., (2010) também relataram que 

as SPE têm influência significativa nas propriedades de sedimentação. De um modo geral, 

pode-se depreender que a presença do lixiviado no afluente pode melhorar as 

propriedades físicas do lodo granular através do aumento da produção de SPE, redução 

dos organismos filamentosos e consequente redução do IVL. 

Contrariamente aos resultados encontrados nesse trabalho em relação à 

capacidade de sedimentação da biomassa, SANTIAGO (2018) avaliando o co-tratamento 

de lixiviado e esgoto sintético em sistema de lodo ativado, obteve valores de IVL 
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substancialmente elevados. Semelhante ao atual estudo, o autor avaliou as proporções de 

0%; 0,5; 0,1; 2,0; 5,0 e 10% de lixiviado em esgoto sintético. O lodo apresentou ótima 

sedimentabilidade com valor de IVL de 42 mL.SST.L-1 apenas no teste controle (0% de 

lixiviado) e boa no início do regime com 0,5% de lixiviado, com IVL em torno de 93 

mL.SST.L-1. Nas demais proporções de lixiviado, a sedimentabilidade do lodo foi 

caracterizada como péssima durante praticamente todo o experimento, com valores de 

IVL na faixa de 237 a 611 mL.SST-1L-1. O autor também observou a presença de bactérias 

filamentosas durante toda operação, porém, não foi avaliado a presença de metais no 

lixiviado.  

É importante destacar que, apesar do conteúdo de SPE ter provocado um impacto 

significativo na capacidade de sedimentação do lodo granular, a concentração de SST no 

reator decresceu gradativamente, reduzindo em torno de 60% após o incremento de 10% 

de lixiviado. No entanto, não foi percebido arraste substancial de sólidos no efluente que 

justificassem essa perda de lodo, tendo em vista que as concentrações de SST aumentaram 

em cerca de 26%. Outro ponto a ser destacado é que, após os altos teores de proteínas e 

polissacarídeos terem se perdurado durante quase todo o experimento, no final da 

operação, suas concentrações caíram drasticamente e de forma abrupta. Tal resultado 

pode estar ligado à obstrução dos poros dos grânulos provocado pelos altos teores de PN 

e PS. Conforme relatado por ZHENG e YU (2007), as SPE podem diminuir a porosidade 

ou promover o entupimento dos poros dos grânulos, levando a uma diminuição da 

atividade biológica devido à deficiência no transporte de nutrientes ou metabólitos, e 

ainda a redução do teor de oxigênio dissolvido (OD) nas camadas mais profundas dos 

grânulos (núcleo da biomassa granular), nas quais uma condição anaeróbia é estabelecida. 

Consequentemente, tal ambiente pode forçar determinadas células bacterianas sem acesso 

ao substrato a consumirem as SPE localizadas como fonte de energia para sobreviverem 

(ZHENG e YU, 2007). Esse fato pode ter acarretado a diminuição no conteúdo de SPE e 

do lodo dentro do reator durante o final da Fase V, uma vez que o substrato biodegradável 

não estava sendo consumido totalmente, havendo consequentemente menor produção de 

biomassa (Figura 40) e podendo ter levado à formação de cavidades ocas na região central 

do LGA, como mostrado na Figura 34P.  
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4.4.2. Influência das condições operacionais no desempenho de remoção de carbono, 

nitrogênio e fósforo  

 

Muitas pesquisas com tratamento combinado de esgoto doméstico e lixiviado de 

aterro sanitário têm alcançado bons resultados, mas a maioria dos estudos aplicou algum 

pré-tratamento no lixiviado antes de submeter a mistura (Lixiviado/Esg.) a um sistema 

biológico e/ou adotou um TRH alto. CHEN et al. (2008), estudando o desempenho de um 

sistema de reator de leito móvel com biofilme no tratamento de lixiviado de aterro 

sanitário, observaram que o TRH teve um efeito significativo na remoção de NH4
+-N. 

Quando o TRH foi superior a 30 horas, a eficiência total de remoção de amônio foi de 

77%, decrescendo para 20% quando o TRH foi reduzido para 18 horas. DI IACONI et al. 

(2006), tratando lixiviado em um biofiltro com biomassa granular em um reator operado 

com TRH de 15 dias e submetido a cargas orgânica e nitrogenada de aproximadamente 

1,1 kg DQO.m-3d-1 e 0,16 kgN.m-3d-1, respectivamente, verificaram eficiência de remoção 

de 80% para DQO e 20% para amônio.   

Nesse estudo, apesar do baixo valor de TRH adotado (5 h), os resultados 

demonstraram que a adição de lixiviado de idade intermediária em proporções 

volumétricas de até 5% da vazão afluente, o que corresponde a 70% da carga total de 

NH4
+-N presente no esgoto sintético, não afetou o processo de nitrificação, e a remoção 

de amônio foi em torno de 100% nas fases II, III e IV, conforme mostrado na Figura 50A, 

apesar do reduzido tempo de aeração adotado no presente trabalho (111 min), bastante 

inferior aos demais estudos de co-tratamento de lixiviado e esgoto doméstico. WEI et al. 

(2012), investigando a remoção de nitrogênio em lixiviado com concentrações de amônio 

entre 72 a 1168 mg.NH4
+-N.L-1, estabeleceram tempo de aeração de 640 min para um 

RBS com LGA, no entanto a remoção de amônio foi de apenas 39%.  

Já na Fase V, a nitrificação foi inibida substancialmente, sendo a atividade 

nitrificante reduzida a 14%.  Apesar disso, é interessante destacar a capacidade do LGA 

em remover cargas de nitrogênio da ordem de 0,8 gNH4
+.L-1d-1, tal como observado na 

Fase IV.  

Embora o incremento de lixiviado na proporção volumétrica de até 5% não tenha 

afetado a oxidação de amônio, um acúmulo de nitrito ao longo do ciclo foi percebido na 

Fase III (2% de lixiviado) e IV (5% de lixiviado), indicando inibição das bactérias 

oxidadoras de nitrito (BON). 
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Outro ponto a ser destacado é a desnitrificação incompleta, o que pode estar 

relacionado à alta concentração de oxigênio dissolvido (3 a 5 mg.L-1) e ao tamanho do 

grânulo. Segundo DE KREUK et al. (2007), grânulos com pequenos diâmetros faz com 

que o oxigênio dissolvido difunda profundamente nos partículas, levando a um volume 

aeróbio suficiente para uma rápida oxidação do amônio, e após a remoção completa dos 

nutrientes (amônio e fosfato), o oxigênio se difundirá por todo o grânulo e a 

desnitrificação será inibida (DE KREUK et al., 2007).  

Os resultados revelaram que a oxidação do fosfato foi severamente afetada pelo 

aumento da proporção de lixiviado para 5% na Fase IV, o que não foi observado para 

proporções menores (1 e 2% nas fases II e III, respectivamente). Tanto a liberação de 

fosfato durante a fase anaeróbia quanto o consumo do mesmo na fase aeróbia subsequente 

diminuíram nesse regime, apesar do acréscimo de apenas 6% na carga volumétrica de 

fósforo em relação ao da Fase II (2% de lixiviado).  Logo, a redução da eficiência não 

está relacionado com o aumento da carga de fósforo. Pode-se então supor que a redução 

do desempenho do processo EBPR tenha sido causada pelos componentes do lixiviado. 

No entanto, é importante destacar que durante a Fase III, mesmo com 2% de lixiviado, a 

liberação de fosfato foi a mais elevada, com valores em torno de 80 mgPO4
3--P.L-1. Nessas 

circunstâncias, é provável que a diminuição da atividades do OAP tenha sido causada não 

apenas pelo aumento da proporção de lixiviado, mas pelo acúmulo de nitrito, cuja 

concentração chegou a 35 mg.L-1. 

A redução de biodesfosfatação ocorreu concomitantemente com o aparecimento 

de grânulos de cor escura no RBS (Figura 34 L e M) e com a diminuição do teor de 

inertes. Conforme descrito por BASSIN et al. (2011), um decréscimo na eficiência de 

remoção de fosfato foi observado em um ciclo de RBS de LGA durante o período em que 

ocorreu o acúmulo de altas concentrações de nitrito, e quando a concentração de nitrito 

começou a diminuir, a taxa de remoção de fosfato aumentou novamente. Quando o nitrito 

é o intermediário da nitrificação-desnitrificação no sistema, pode ocorrer redução da 

remoção de fósforo em função da presença de ácido nitroso livre, que causa inibição aos 

OAP  (PIJUAN et al., 2010; BECH, 2011).  

Em relação à remoção de DQO, os resultados mostraram que com proporção de 

lixiviado de até 2%, o efluente apresentou qualidade adequada para o descarte final, sem 

implicações para o corpo receptor, apesar da baixa biodegradabilidade do lixiviado. REN 

et al. (2017),, estudando o co-tratamento de lixiviado e esgoto doméstico em um RBS 

com lodo granular aeróbio sob um TRH de 12 horas, observaram que, quando aplicaram 
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uma carga orgânica próxima de 1,2 kg DQO.m-3d-1, a remoção de DQO foi em torno de 

75%, porém, quando a COV foi aumentada para 3,3 kg DQO.m-3d-1, a eficiência variou 

entre 10 e 30%. No presente estudo, observou-se uma remoção média de DQO superior 

aos resultados obtidos por REN et al. (2017). Quando foi aplicado uma COV de 2,06 

kg.DQO.m-3d-1 (1% lixiviado) e 3,6 kg.DQO.m-3d-1 (10% lixiviado), as remoções médias 

de DQO foram de 86 e 47%, respectivamente. Porém, é importante mencionar que a 

remoção da DQO atribuída apenas ao lixiviado foi baixa, em torno de 24% (em média). 

Além disso, a remoção da matéria orgânica obtida durante a Fase IV (5% de lixiviado) 

proporcionou um efluente final com uma DQO média em torno de 200 mgL-1, valor 

praticamente equivalente à DQO do lixiviado, que foi de aproximadamente 218 mgL-1 

(Figura 425). Esses resultados sugerem que a matéria orgânica do lixiviado foi 

praticamente diluída no esgoto sintético, sem ser metabolizada pelo LGA.  

O CONAMA N° 430 de 2011 indica apenas a demanda bioquímica de oxigênio 

(DBO) como parâmetro de referência para a remoção de matéria orgânica. No entanto, é 

importante ressaltar que a DBO não é um parâmetro confiável para avaliar o tratamento 

de efluentes complexos, tendo em vista que durante o processo de medição da DBO, 

existem organismos microbianos (adicionados como semente). A presença de íons 

metálicos e outro compostos tôxicos pode afetar o crescimento dessas sementes 

microbianas, inibindo sua população (MITTAL e RATRA, 2000). Assim é importante 

que as análises de DBO, sejam avaliadas com ressalva para analisar a biodegradabilidade 

de matrizes complexas como é o caso do lixiviado. De fato, isso foi observado no presente 

estudo, uma vez que os valores obtidos nas relações DBO/DQO apresentaram lixiviados 

biodegradável, resultados que foram contestados no ensaio de Zahn Wellens e durante o 

tratamento biológico.  

Sendo assim, considerando a norma Europeia, os valores DQO efluente obtidos 

para a proporção de até 2% de lixiviado estão em conformidade com aqueles exigidos nos 

artigos 4º e 5º da diretiva Europeia (91/271/EEC do Conselho), que estabelece requisitos 

mínimos para o lançamento de efluentes no corpo receptor, estipulando que o parâmetro 

da DQO deve ser até 125 mg O2.L
-1 ou redução de 75% da carga orgânica. Na fase com 

2% de lixiviado, a concentração efluente e a redução média de matéria orgânica foi de 74 

mg.L-1 e 82%, respectivamente.  
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4.5. Conclusões 

 

Os resultados obtidos nessa pesquisa, comprova o fato que o aumento de lixiviado 

aplicado no co-tratamento com esgoto doméstico reduz a eficiência do tratamento 

biológico. Sendo assim, é necessário que se estabeleça uma proporção lixiviado/esgoto 

doméstico, conforme o incremento na contribuição da carga orgânica e de nitrogênio 

amoniacal na mistura final (lixiviado/esgoto). É importante também destacar que o co-

tratamento apresenta comportamentos distintos para diferentes tecnologias e que as 

condições operacionais impostas ao reator pode influenciar na qualidade do efluente final.  

A eficiência média de remoção da DQO nas diversas fases foram: Fase I (sem 

lixiviado) 95%, Fase II (1% de lixiviado) 86%, Fase III (2% de lixiviado) 82%, Fase IV 

(5% de lixiviado) 65%, Fase V (10% de lixiviado) 47%. Após alcançar o estado 

estacionário, a eficiência média de remoção de amônio nas fases I, II, III, IV, foi 99%, 

98%, 99% e 95%, respectivamente. No entanto, na Fase V até o vigésimo segundo dia de 

operação, a eficiência média foi de aproximadamente 77%, em seguida, a remoção 

decresceu gradativamente até o final do experimento, alcançando uma eficiência de 

apenas 18%. A eficiência média de remoção de fosfato nas fases I, II, III, IV e V, foi 86%, 

94%, 80%, 13% e 8%, respectivamente. Esses resultados evidenciam o fato de que o lodo 

granular apresenta excelentes vantagens em termo de remoção de amônio, DQO e fosfato 

quando comparado com outros trabalhos que utilizaram outros sistemas biológicos no co-

tratamento de lixiviado e efluente doméstico.  

Com a adição de lixiviado no efluente, as bactérias filamentosas foram suprimidas 

da superfície dos grânulos, e ainda, melhorou a estabilidade, e consequentemente as 

propriedades físicas do lodo. 
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5. Avaliação do desempenho de um reator em batelada sequencial com lodo granular 

aeróbio na remoção do corante azo Reactive Red 239 

 

5.1. Introdução 

 

O desenvolvimento industrial é vital para suprir as necessidades da sociedade e 

para o fortalecimento da economia de uma nação. No entanto, a introdução de matérias-

primas nas mais diversas atividades, bem como a geração de resíduos e seu descarte, 

podem provocar efeitos negativos ao meio ambiente e à saúde humana. Entre as 

atividades industriais mais poluidoras, o setor têxtil tem se destacado pelo elevado 

consumo de água, e por gerar grandes quantidades de substâncias químicas em sua cadeia 

produtiva (SARAYU et al,. 2012), gerando um efluente com elevado potencial poluidor. 

Nas indústrias têxteis, 93% do efluente é composto por águas coloridas 

(WIJANNARONG et al., 2013; GUPTA et al., 2015). Os efluentes coloridos contém 

materiais tóxicos, incluindo corantes reativos, corantes azo sintéticos e muitos outros 

produtos químicos perigosos A descarga direta desses efluentes é uma preocupação 

ambiental crítica, uma vez que pode provocar o bloqueio da passagem da luz no corpo 

aquático, alterando a atividade fotossintética do meio, resultando em deterioração da 

qualidade da água, devido a redução do oxigênio dissolvido, provocando efeitos tóxicos 

sobre a fauna e flora aquática (LALNUNHLIMI e KRISHNASWAMY, 2016). Estimam-

se que aproximadamente 15% do total de corantes usados na indústria têxtil são perdidos 

através do efluente sem se ligar à fibra (SARAYU et al., 2012). 

Os corantes azo são os mais utilizados na indústria têxtil devido à facilidade de 

síntese, estabilidade e variedades de cores (LOURENÇO et al., 2015). Consistem em 

compostos aromáticos contendo grupos azo (-N=N-) e substituintes, como amino (-NH2), 

cloro (-Cl), hidroxila (-OH), metila (-CH3), óxido nítrico (-NO2) e ácido sulfônico (-

SO3Na) (JONSTRUP et al., 2011). Eles são projetados para serem resistentes às 

condições de uso, como exposição à luz solar, lavagem e ataque microbiano. Essas 

propriedades dificultam o tratamento dos efluentes contendo esses corantes (SANTOS et 

al., 2007; JONSTRUP et al., 2011). 

O tratamento de efluentes têxteis tornou-se um grande desafio nas últimas 

décadas, e ainda não existe um método de tratamento específico considerado ideal e que 

seja efetivamente capaz de descolorir e desintoxicar esses efluentes. À medida que as 

regulamentações ambientais se tornam mais severas, as indústrias de processamento têxtil 
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são forçadas a implantar tecnologias mais sofisticadas (SOLÍS et al., 2012). Diversas 

combinações de métodos de tratamento físico-químico e biológico foram desenvolvidas 

para os efluentes têxteis. Os métodos físico-químicos como precipitação, adsorção e 

filtração por membranas são amplamente utilizados. Esses métodos fornecem 

descoloração eficiente e redução da matéria orgânica (MOOSVI e MADAMWAR, 2007), 

no entanto, são bastantes dispendiosos (SENTHILKUMAR et al., 2011).  

A maioria dos efluentes da indústria têxtil são descarregados em ETEs municipais, 

que empregam processos biológicos, na grande maioria representados pelo processo de 

lodos ativados. No entanto, esses sistemas não são adequados para o tratamento desse 

tipo de efluente industrial, mesmo após diluição com os efluentes domésticos, levando à 

baixa eficiência na remoção dos poluentes presentes na matriz (VANDEVIVERE et al., 

1998, LOTITO et al., 2012). Em processos de lodos ativados, a maioria dos corantes 

passa inalterada, enquanto alguns são adsorvidos na biomassa e apenas uma minoria é 

biodegradada (SHAUL et al., 1991). A configuração de processo mais adequada para 

remoção dos corantes azoicos em sistemas biológicos compreende fases sequenciais 

anaeróbias e aeróbias (ÇINAR et al., 2008). A descoloração do corante azo por reações 

sequenciais envolve a degradação do corante azo por redução ou clivagem da ligação azo 

por digestão anaeróbia e biotransformação final de aminas aromáticas geradas em 

anaerobiose em condições aeróbias (KOLEKAR et al., 2012). Os reatores em bateladas 

sequenciais (RBS) apresentam grande flexibilidade em relação à sua operação e são 

convenientemente utilizados para o tratamento de efluentes têxteis, permitindo a 

alternância de condições anaeróbias e aeróbias no mesmo meio reacional. Como o tempo 

total do ciclo desempenha um papel bastante importante para o processo de descoloração, 

esse pode ser escolhido conforme desejado (ÇINAR et al., 2008). 

Uma das tecnologias de tratamento biológico em ascensão nos últimos anos é o 

lodo granular aeróbio (LGA). Esse sistema é baseado no crescimento microbiano na 

forma de grânulos, sendo composto por uma comunidade densa de organismos 

simbióticos, com intensa atividade biológica, e que desempenham funções importantes 

na degradação dos poluentes presentes nos efluentes municipais e industriais (SONG et 

al. 2009). A tecnologia de LGA apresenta grande potencial para remoção simultânea de 

matéria orgânica, nitrogênio e fósforo em um mesmo reator biológico, além de 

potencialmente contribuir para o processo de mineralização de corantes azo devido às 

zonas aeróbias/anóxicas/anaeróbias estabelecidas ao longo da estrutura granular e à sua 

maior tolerância à toxicidade {Formatting Citation}. 
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Devido a essas características, o emprego de LGA para o tratamento de efluentes 

têxteis visando principalmente a remoção dos corantes e a sua descoloração tem sido 

investigado em diversos estudos (KOLEKAR et al., 2012; LOTITO et al., 2012; LOTITO 

et al., 2014; LOURENÇO et al., 2015; MATA et al., 2015; FRANCA et al., 2015). 

Contudo, o tratamento desses efluentes por meio da tecnologia de LGA ainda necessita 

ser melhor explorado, uma vez que os corantes utilizados na indústria de processamento 

têxtil apresentam diferentes estruturas, as quais irão demandar distintas configurações de 

processo para propiciar a degradação de cada tipo de corante. Além disso, muitas vezes 

o tratamento biológico, por mais avançado que seja, não é suficiente para a degradação 

completa dos corantes, especialmente os que apresentam estrutura complexa (ANOUZLA 

et al., 2009). Nesse caso, uma alternativa viável é o uso de enzimas, como azoredutases, 

lacases e peroxidases, que são capazes de degradar mesmo compostos complexos como 

corantes azo (CRISTÓVÃO et al. 2009; SARKAR et al., 2017; ALMAGUER et al., 

2018), oferecendo várias vantagens em relação aos processos de tratamento 

convencionais, tais como aplicabilidade para remoção de compostos tóxicos ou 

recalcitrantes, operação em faixas amplas de concentração de poluentes, pH e de 

temperatura, e a não produção de lodo (FORGIARINI, 2006; ANSELMO et al., 2008; 

BAUMER, 2015).  

Um dos corantes bastante empregados na indústria têxtil para tingimento de fibras 

é o Reactive Red 239 (RR239), o qual é classificado como corante reativo. Os corantes 

reativos possuem o menor grau de fixação à fibra (50-90%) e, portanto, representam a 

classe de corante com maior perda nos efluentes têxteis (GUARATINI e ZANONI, 2000). 

Esse corante apresenta uma estrutura complexa (Tabela 4), contendo grupos halogênio 

(cloro/flúor) e sulfonato de sódio (SO3Na) em sua fórmula molecular (GUADIE et al., 

2017). Poucos trabalhos investigam a degradação desse corante complexo, seja por 

processos oxidativos avançados (LIU et al., 2005), biológicos (CHEN et al., 2003) e 

enzimáticos (CRISTÓVÃO et al. 2009).  CRISTÓVÃO et al. (2009), investigando a 

remoção de vários corantes (Reactive Yellow 15, Reactive Red 239 and Reactive Black 

5) por processo enzimático, observaram que o RR239 foi o corante degradado de forma 

mais lenta e com maior resistência à degradação entre os três corantes avaliados. 

Em função das vantagens associados ao processo de LGA na degradação de 

diversos compostos complexos  (WEI et al. 2012; MARGOT et al. 2016; CALUWÉ et 

al. 2017), incluindo corantes usados na indústria têxtil (LOTITO et al., 2012; MATA et 
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al., 2015; FRANCA et al., 2015; SADRI et al., 2016; YAN et al., 2018), o objetivo deste 

trabalho foi avaliar a aplicabilidade dessa tecnologia na degradação do corante azo RR 

239 em um efluente sintético, e o efeito de diferentes concentrações desse corante na 

estrutura física dos grânulos e na sua atividade biológica. Uma etapa de pós-tratamento 

enzimático usando enzima peroxidase de Brassica rapa também foi realizada para avaliar 

a capacidade de remoção de cor do efluente oriundo da etapa biológica.  

 

5.2. Materiais e métodos 

 

5.2.1. Reator biológico e condições de operação 

 

O sistema experimental foi composto por um RBS com ciclos contendo quatro 

fases sequenciais (alimentação, aeração, sedimentação e descarga), conforme descritas na 

Figura 13. O RBS (volume de trabalho de 1,5 L) foi operado com uma razão de troca 

volumétrica de 60%, sendo o efluente retirado à meia altura do conteúdo do reator. Nessas 

condições, o tempo de retenção hidráulica (TRH) foi de 5 h. O reator foi inoculado com 

lodo granular proveniente de dois reatores de escala laboratorial que tratavam águas 

residuárias sintéticas com mesma composição. A biomassa foi aclimatada à solução de 

alimentação descrita na Tabela 17 durante um mês antes do início do experimento visando 

investigar a descoloração de corante azo RR239 por LGA, conforme detalhado a seguir. 

O reator foi alimentado pela sua base, no nível onde está localizado o difusor de ar. A 

solução contendo o corante era diluída em água da torneira em concentrações desejadas 

de acordo com a fase experimental e armazenada em um galão de 40 L, sendo misturada 

aos meios A e B (Tabela 5) em um ponto antes da entrada do afluente no reator para 

permitir obter concentrações afluentes de amônio, fósforo e DQO de 50, 15, e 400 mg.L-

1, respectivamente (Figura 53). 

A operação do reator foi dividida em 4 fases, de acordo com a concentração de 

corante no meio de alimentação: Fase I (sem corante – experimento controle); Fase II (10 

mgL-1), Fase III (20 mgL-1) e Fase IV (30 mgL-1). Durante todas as fases, a composição 

dos meios A e B ficaram inalteradas, e a única mudança foi a variação da concentração 

de corante. Após a introdução do corante à alimentação na Fase II, a fase de alimentação 

foi prolongada de 60 para 90 min para permitir maior tempo de contato do afluente com 

o leito de lodo granular sedimentado. O aumento do período de alimentação em condições 
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anaeróbios foi acompanhado pela redução da duração da fase de aeração de 111 para 81 

min de modo a manter o tempo de ciclo invariável em 180 min (3 h). 

 

 

Figura 53: Fotos ilustrativas do sistema experimental referente à Fase III, com 

concentração de corante de 20 mg.L-1 no afluente. A: Sistema operacional completo; B: 

Reator mostrando o lodo granular aeróbio durante fase de sedimentação; C: Recipientes 

de armazenamento dos meios de alimentação (A e B) e água da torneira contendo o 

corante dissolvido.   
 

Tabela 17: Resumo das condições de operação do RBS. 

Fase do ciclo 
Fases do experimento 

I II, III e IV 

Enchimento (anaeróbio sem mistura) 60 min 90 min 

Aeração 111 min 81 min 

Sedimentação 4 min   4 min 

Descarga 5 min  5 min 

Duração do ciclo 3 horas  3 horas 

A 

B 

C 
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5.2.2. Testes adicionais de degradação anaeróbia de corante em batelada 

 

Testes de remoção de cor foram realizados em frascos SCHOTT por um período 

de 20 h durante a Fase IV. A biomassa utilizada nos testes foi coletada do RBS no final 

do ciclo. Quantidades iguais de biomassa (em base volumétrica) foram introduzidas em 

três frascos (1, 2 e 3) de 500 mL, os quais foram preenchidos com meio sintético 

preparado com acetato de sódio (C2H3NaO2) e corante azo RR239. A quantidade de 

biomassa adicionada em cada frasco foi escolhida de modo a se obter concentração de 

SST semelhante àquela encontrada no reator em operação. Para avaliar o efeito da carga 

orgânica na degradação do corante, o meio adicionado aos frascos foi preparado usando 

diferentes quantidades de acetato de sódio de modo a obter uma DQO inicial em torno 

250, 400 e 600 mgL-1 nos frascos 1, 2 e 3, respectivamente. A concentração de corante 

foi mantida em torno de 30 mg.L-1. Gás nitrogênio foi insuflado em cada frasco por meio 

de difusores porosos para manter condições anaeróbias e promover agitação do meio. 

Para evitar a perda de líquido por evaporação, os recipientes foram fechados e um 

pequeno furo foi feito em suas tampas com o objetivo de permitir a saída do gás 

nitrogênio. Amostras foram coletadas de 1 em 1 hora por meio de seringa conectada a 

uma mangueira. Uma representação esquemática do teste de degradação anaeróbia do 

corante está ilustrada na Figura 54. 
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Figura 54: Representação esquemática do experimento para avaliação da capacidade de 

degradação anaeróbia do corante pelos grânulos, mantidos sob diferentes concentrações 

de matéria orgânica (DQO). (1) – nitrogênio gasoso; (2) – registro regulador; (3) – linha 

de distribuição do gás; (4) – suporte com garra; (5) – frasco SCHOTT; (6) – pedra porosa; 

(7) – seringa. 
 

5.2.2.1. Tratamento enzimático  

 

Após a avaliação da degradação do corante RR239 em RBS com o lodo granular 

aeróbio, o efluente final do reator foi submetido a um pós-tratamento enzimático para 

remoção da cor remanescente da etapa biológica. Para a realização do tratamento 

enzimático, o pH das amostras foi ajustado até o valor desejado e posteriormente 

adicionados os seguintes reagentes: peróxido de hidrogênio (H2O2), peroxidase de nabo 

e o mediador de elétrons 1-Hidroxibenzotriazol hidrato (HOBT). As concentrações 

utilizadas desses reagentes são apresentadas na Tabela 18.  

 

Tabela 18: Reagentes e concentrações utilizadas nos ensaios de descoloração. 

Reagente Concentração 

Corante RR239 10, 20 e 30 mgL-1 

Peroxidase de nabo (Brassica rapa) 0,3 e 0,6 µmol L-1 

H2O2 100 µmol.L-1 

HOBT 100 µmol.L-1 

 

 

3 

1 

7 

5 

6 

1 

2 

4 

Frasco 1 Frasco 2 Frasco 3 
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A enzima utilizada nesse experimento foi a peroxidase de nabo (Brassica rapa), 

produzida e fornecida pela Empresa Engene Tech Farmacêutica e Biotecnológica Ltda. 

Esta enzima foi obtida na forma de pó liofilizado. Uma solução enzimática estoque foi 

preparada antes dos experimentos, dissolvendo quantidades pré-definidas de enzima em 

água destilada (1 gL-1), sendo em seguida armazenada sob refrigeração a 4 °C. 

Para determinar a atividade específica da peroxidase, foi utilizado o ensaio 

descrito por WORTHINGTON (1993). Esse ensaio é avaliado pelo método de 4-

aminoantipireno, utilizando fenol e H2O2 como substrato e 4-aminoantipireno como 

cromógeno. O peróxido de hidrogênio (H2O2) reage com 4-aminoantipirina e fenol, sob 

ação catalisadora da peroxidase. Há a formação da antipirilquinonimina por oxidação, e 

a geração de cor é proporcional à taxa de H2O2 consumido, consequentemente, 

proporcional à concentração de enzima ativa no ensaio (NICELL e WRIGHT, 1997; 

ALMAGUER, 2018). A taxa de reação foi determinada medindo-se o aumento 

de absorbância a 510 nm resultante da decomposição do peróxido de hidrogênio. 

Albumina de soro bovino foi usada como padrão para a determinação da concentração de 

proteína (BRADFORD, 1976). A velocidade de reação foi determinada medindo o 

aumento da absorbância a 510 nm resultante da decomposição do peróxido de hidrogênio, 

sendo que uma unidade de atividade enzimática (U) resulta na decomposição de 1 μmol 

de peróxido de hidrogênio por minuto, em pH 7 a 25°C (WORTHINGTON, 1993). 

Tendo em vista que vários parâmetros influenciam no desempenho de remoção 

dos corantes de águas residuárias, as condições ótimas para degradação do corante pela 

enzima peroxidase de nabo (Brassica rapa) foram determinadas. Foram variados 

parâmetros como pH, temperatura, concentração de enzima e quantidade de H2O2. Foi 

realizado algumas séries de experimentos, variando o pH (4, 7 e 9), as concentrações de 

peróxido (100 µ molL-1 - 200 µ molL-1) e enzima (0,2 - 0,6 µ molL-1) e a temperatura (20 

e 30ºC). Após averiguar as melhores condições para reação de degradação enzimática, 

fixou-se o pH em 4, temperatura de 30ºC, peróxido de 200 µ molL-1 e a concentração da 

enzima foi variada de 0,3 - 0,6 µ molL-1. 

Para a correção do pH, foi utilizado ácido clorídrico. Para esse experimento foi 

utilizado como mediador de elétrons, o reagente Hidroxibenzotriazol hidrato (HOBT), 

adquirido da Sigma-Aldrich (CAS 123333-53-9). Algumas propriedades do mediador são 

apresentadas na Tabela 19. A cada 10 minutos, uma alíquota era retirada, e feita a leitura. 
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Tabela 19: Características do mediador de elétrons HOBT 

Fórmula química Massa Molar (g/mol) Estrutura molecular 

C6H5N3O.XH2O 135,12 

 

 

5.2.3. Métodos analíticos  

 

Para converter os valores de absorbância em concentração de corante, foram 

realizadas curvas de calibração para as concentrações de corante de 0,5, 2, 5, 10, 20 e 30 

mg/L no meio tamponado em cada valor de pH estudado (4, 7 e 9). Para determinar as 

concentrações do corante RR239, foram utilizados 5 mL de amostra. O espectrofotômetro 

HACH DR 2800 foi usado para ler a absorbância das amostras, em triplicatas, no 

comprimento de onda de máxima absorção do corante (λmax=542 nm), que foi estimado 

fazendo uma varredura no espectro de absorção visível (400-800 nm). As proteínas (PN) 

e polissacarídeos (PS),  índice volumétrico de lodo (IVL), distribuição do tamanho do 

LGA, sólidos suspensos totais e os sólidos suspensos voláteis, densidade, velocidade de 

sedimentação, tempo de retenção de sólidos foram determinados conforme descritos nos 

itens 3.2.6.1, 3.2.6.2, 3.2.6.3, 3.2.6.4, 3.2.6.6, 3.2.6.8 e 3.2.6.11, respectivamente. A 

concentração de amônio (NH4
+ - N), fosfato (PO4

3-- P) e demanda química de oxigênio 

(DQO) foram determinados conforme descrito no item 3.2.6. Nitrito e nitrato foram 

determinados conforme apresentado no item 4.2.3. 

 

5.3. Resultados e discussão 

 

5.3.1. Características da biomassa granular: distribuição do tamanho de partícula, IVL, 

velocidade de sedimentação, proteínas e polissacarídeos e concentração de sólidos 

suspensos 

 

Dois tipos diferentes de grânulos foram claramente observados no reator. A Figura 

55 (A e B) mostra grânulos nas cores branca e amarela, no entanto, a biomassa de 

tonalidade branca era predominante no reator. A presença de grânulos de colorações 

diferentes pode ser explicada pelo fato de que o reator foi inoculado com biomassa 

retirada de dois diferentes reatores, ambos tratando efluentes sintéticos de mesma 
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composição. A biomassa de coloração amarela foi retirada de um reator que operava com 

grânulos em processo de reativação após período de armazenamento de 180 dias a 4 ºC. 

Já os grânulos de coloração branca foram retirados de um reator que estava em operação 

já há algum tempo, e não haviam sido submetidos a períodos de estocagem como os de 

coloração amarelada. A diferença na cor dos grânulos também foi visivelmente percebida 

na Fase II, após a adição do corante azo à alimentação do reator na concentração de 10 

mgL-1 (Figura 55C e D). Nessa fase, os grânulos de tonalidade branca passaram a 

apresentar coloração de rosa quartzo, enquanto aqueles que possuíam coloração amarela 

durante a fase sem adição do corante, adquiriram uma coloração de vermelho rubi (Figura 

55F). O aspecto dos grânulos mostrados na Figura 55F sugere que houve adsorção do 

corante Reactive Red 239 (RR 239) na biomassa granular. Aparentemente a adsorção foi 

maior nos grânulos de cor amarelada, uma vez que esses apresentaram tonalidade mais 

avermelhada após a adição do corante ao afluente. Esse fato pode estar associado às 

concentrações de proteínas e polissacarídeos nos grânulos de colorações distintas. A 

relação PN/PS foi substancialmente maior para biomassa de tonalidade amarela (PN/PS 

em torno de 8) quando comparada com a aquela que apresentou grânulos de coloração 

branca. 

No final da Fase IV (30 mgL-1 de RR239), não foi observada alteração 

significativa na coloração dos grânulos em relação à fase anterior (20 mgL-1 de RR239), 

no entanto, durante esse período, a biomassa não possuía mais uma forma arredondada 

bem definida, com alguns grânulos apresentavam aspectos quebradiços e forma irregular 

(Figura 55G e H).  

A distribuição do tamanho dos grânulos (Figura 56) mostra que o diâmetro médio 

dos mesmos variou de 1,2 a 2,6 mm ao longo do experimento. No início do período 

operacional (Fase I), o diâmetro médio das partículas era 2 mm, porém, grande parte da 

biomassa (41%) apresentava diâmetro entre 3,0 e 4,0 mm. Decorridos 12 dias da partida 

do reator, 52% da biomassa passou a ser composta por grânulos com diâmetros na faixa 

entre 1,0 a 2,0 mm, e 23% da biomassa granular apresentava tamanho entre 2,0 a 3,0 mm. 

Em contrapartida, partículas entre 3,0 – 5,0 mm representaram apenas cerca de 11% do 

total de lodo. 

No 30° de operação (final da Fase I), o tamanho das partículas começou a diminuir 

e cerca de 89% dos grânulos eram menores que 2,0 mm. Após a adição de 10 mg.L-1 de 

RR 239 ao reator (Fase II), o tamanho das partículas apresentou um leve aumento e a 

proporção de grânulos com um diâmetro maior que 2 mm atingiu cerca de 74% no dia 
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39. No entanto, nessa mesma condição experimental, o diâmetro reduziu devido ao fato 

de que grande parte dos grânulos passou a apresentar tamanhos entre 1 e 2 mm, com 

diminuição das partículas com tamanho acima de 2 mm. Nas fases III e IV, com o 

aumento da concentração de corante na alimentação para 20 e 30 mg.L-1, respectivamente, 

o diâmetro médio permaneceu praticamente constante em relação ao final da Fase II. 

Grânulos aeróbios pequenos tendem a ser mais compactos. Quando as partículas 

granulares não possuem uma esfericidade bem definida, a relação superfície/volume 

aumenta, fato que influencia o transporte de oxigênio para seu interior (DE KREUK et 

al., 2007) e consequentemente, afeta a remoção de nutrientes. Para SARMA et al. (2016), 

grânulos estáveis com diâmetro de 1 a 3 mm permitem a manutenção de um grande 

número de células viáveis. SADRI et al. (2016) relatou que o aumento no tamanho dos 

grânulos (para valores maiores que 2,0 mm) contribuiu na biodegradação do corante 

(AR18) durante a fase aeróbia de tratamento. Segundo os autores, isso pode ter ocorrido 

devido ao fato de que os grânulos maiores possuem uma zona anaeróbia maior, o que é 

favorável para a remoção do corante. Após a adição de corante na Fase II, a alimentação 

realizada de forma mais lenta (90 min) permitiu maior tempo de contato do substrato com 

os grânulos, e, provavelmente, proporcionou melhores condições para que o 

armazenamento de acetato na forma de PHA por organismos acumuladores de polifosfato 

(OAP) e/ou organismos acumuladores de glicogênio (OAG). Durante esta fase, o lodo 

granular aeróbio se mostrou mais estável e exibiu uma estrutura forte e compacta. 
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Figura 55: Imagens obtidas em microscópio estereoscópico dos grânulos presentes no 

RBS: (A e B) 0% de corante; (C e D) 10 mgL-1 de RR 239; (E e F) 20 mgL-1 de RR 239; 

(G e H) 30 mgL-1 de RR 239. As barras de escala nas imagens B, D e F indicam 1000 µm 

e nas imagens A, C, E, G e H indicam 2000 mm. 
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Figura 56: Distribuição do tamanho dos grânulos e seu diâmetro médio ao longo do 

experimento. 
 

 

A densidade das partículas, o índice volumétrico de lodo (IVL) e a velocidade de 

sedimentação estão apresentados nas Figura 57, Figura 58 e Figura 59, respectivamente. 

Nos primeiros 15 dias de operação do RBS, a densidade aumentou de 1013 para 1019 

g.L-1, esse valor permaneceu praticamente estável até o 49° dia de operação do reator, ou 

seja, após 20 dias de operação na Fase II. No entanto, durante as fases III e IV, a densidade 

dos grânulos diminuiu consideravelmente (1023 g.L-1 para 1008 g.L-1), o que pode ter 

sido provocado por uma pequena ruptura de parte dos grânulos. No entanto, isto se não 

refletiu em perdas na capacidade de sedimentação da biomassa, tendo em vista as 

pequenas concentrações de sólidos no efluente final e os baixos valores de IVL. A 

densidade máxima do lodo granular observada nesse estudo foi inferior aos valores 

encontrados por YAN et al. (2018) em um reator com LGA para remoção 

do corante azo Mordant Orange 1, isto é, de  1017 a 1040 g.L-1, porém superior aos 

valores encontrados por BASSIN et al. (2019), que investigaram o desenvolvimento de 

grânulos aeróbios a partir de lodo ativado. Esses autores reportaram densidade máxima 

de 1012 g.L-1.  

O aumento da densidade ao longo da Fase I provocou um acentuado decréscimo 

no índice volumétrico de lodo (IVL), de 56 para 28 mL.gSST-1 (Figura 58), enquanto que 

a velocidade de sedimentação da biomassa (obtida experimentalmente) apresentou um 

acréscimo de 41 para 45 m.h-1, mas logo em seguida, no 49° dia (Fase II), a velocidade 
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foi reduzida para 33 m.h-1, oscilando entre esse valor e 44 m.h-1 durante as Fases III e IV  

(Figura 59). Os valores do IVL estabilizaram e permaneceram praticamente constantes  

em torno de 30 mL.gSST-1 na Fase II, e, embora esse parâmetro tenha sofrido leve 

aumento na Fase III, atingindo o valor máximo de 46 mL.gSST-1, permaneceu entre 28 e 

38 mL.gSST-1 na Fase IV, indicando que a capacidade de sedimentação da biomassa era 

boa e que não foi afetada pela adição de 30 mgL-1 do corante azo, apesar do tamanho dos 

grânulos ter sido menor em comparação com a fase controle, desprovida de corante na 

alimentação do reator. Uma relação entre IVL30/IVL5 igual a 1, típica de lodo granular 

bem formado, foi observada praticamente até o final do experimento. A redução do IVL 

também foi observada por  MUDA et al. (2010) durante o tratamento do efluente da 

indústria têxtil com lodo granular aeróbio, sendo que o valor desse parâmetro passou de 

aproximadamente 270 para 69 mL.gSST-1. SADRI et al. (2016) também relataram que o 

lodo granular aeróbio desenvolvido para o tratamento de efluentes têxteis mostrou uma 

capacidade de sedimentação muito boa, com IVL diminuindo de 136 para cerca de 61 

mL.gSST-1 e assim permanecendo praticamente constante durante todo o experimento.  

 

 
Figura 57: Densidade dos grânulos nas diferentes fases do experimento. 
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Figura 58: Índice volumétrico de lodo nas diferentes fases do experimento, IVL5 (▲) e 

IVL30 (○). 
 

 

Figura 59: Velocidade de sedimentação das partículas durante as diferentes fases 

experimentais: método da proveta (◊) e Lei de Stokes (▲). 

 

Durante os primeiros 30 dias de operação na Fase I (sem corante), a concentração 

de proteínas (PN) e polissacarídeos (PS) apresentou valores relativamente elevados, que 

variaram de 457 a 637 mg.gSSV-1 e de 48 a 87 mg.gSSV-1, respectivamente (Figura 60). 

Entretanto, ao longo da Fase II com a adição de 10 mgL-1 corante, o conteúdo de PN e PS 

no lodo decresceu drasticamente. Uma diminuição em torno de 60% no teor de PN foi 

observada em apenas sete dias nessa condição operacional, e posteriormente a 

concentração de PN permaneceu praticamente constante em torno de 170 mg.gSSV-1 até 

o final dessa condição. Nas fases subsequentes (Fase III e IV), o teor de PN variou na 

faixa estreita entre 153 e 257 mg.gSSV-1. Já em relação ao teor de PS, não foi observado 
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grande variação durante a transição da Fase I para Fase II, na quais as concentrações 

médias de PS foram de 67 mg.gSSV-1 e 52 mg.gSSV-1, respectivamente. Porém, uma 

diminuição em torno de 64% foi verificada no final da Fase II, período no qual a 

concentração média de PS atingiu o valor mínimo de 16 mg.gSSV-1. Nas Fases III e IV, 

o teor de PS variou entre 17 e 34 mg.gSSV-1. Diferente dos resultados encontrados nesse 

trabalho, no qual os componentes das SPE diminuíram com a presença de corante, SADRI 

et al. (2016) observaram que o aumento da concentração inicial de corante de 50 para 100 

mgL-1 causou a produção excessiva desses exopolissacarídeos, o que levou à instabilidade 

dos grânulos, prejudicando a remoção de corante. 

A proporção entre os dois principais componentes das SPE não variou muito 

durante as Fases II, III e IV, de modo que a relação PN/PS tenha permanecido 

majoritariamente entre 7 e 10. Alguns valores para a relação PN/PS fora dessa faixa foram 

encontrados, notadamente na Fase II (5,5) e Fase III (4,5) e Fase IV (12). Portanto, a 

máxima relação PN/PS foi encontrada durante o tratamento do efluente com a maior 

concentração de corante (30 mg.L-1). Alguns estudos sugeriram que uma PN/PS mais alta 

é benéfica para a formação e estabilidade de grânulos (ZHU et al., 2012; ZHU et al., 

2015). A preponderância de PN sobre PS foi verificado durante todo experimento, 

principalmente na Fase IV.   

 

 

Figura 60: Perfil de PN e PS no LGA e a relação entre esses dois parâmetros durante as 

diferentes fases experimentais. 
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concentração de SST inicial foi de 5 g.L-1 e aumentou rapidamente nas primeiras semanas 

de operação do RBS, alcançando o valor de 11 g.L-1 no final da Fase I. Este rápido 

acúmulo de grânulos no reator do dia 14 ao dia 29 ocorreu devido ao fato da biomassa 

não ter sido removida do reator para permitir o aumento do tempo de retenção de sólidos 

(TRS) de 15 para aproximadamente 40 dias. O aumento do teor de sólidos no RBS 

também foi facilitado pelas boas propriedades de sedimentação dos grânulos aeróbios, 

minimizando a perda de biomassa junto ao efluente final, cuja concentração média foi 

apenas em torno de 0,06 gSST.L-1. Elevados TRS foram reportados em estudos anteriores 

como sendo favoráveis para a biodegradação de corantes. FRANCA et al. (2015) 

avaliaram o efeito de um corante azo (Red Acid 14) no desempenho de um reator com 

LGA, e observaram que a redução do TRS de 25 para 15 dias desencadeou uma redução 

de 30% no rendimento da biodescoloração. FONGSATITKUL et al. (2008) relataram que 

um alto TRS favorece a adaptação das bactérias a compostos potencialmente tóxicos e/ou 

inibidores, bem como a metabolização de compostos carbonáceos de difícil 

biodegradação.  

O aumento no TRS foi acompanhado pelo aumento do teor de inertes na biomassa 

(Figura 61). Da Fase I (sem corante) para Fase II (10 mgL-1 de corante), o teor de inertes 

aumentou de 8 para 23%, respectivamente. Na Fase I (sem corante), os grânulos 

apresentaram valores de SSV/SST acima 92%, no entanto, nas Fases II, III e IV a 

porcentagem foi ligeiramente menor, variando entre 71% a 77%.  

Com a adição do corante na alimentação na Fase II, a concentração de biomassa 

sofreu uma diminuição nos primeiros dias, provavelmente em função da mudança de 

ambiente. A partir do dia 42 até o final do período experimental, a concentração de 

biomassa no efluente foi sempre mantida em um valor acima de 10 gL-1, com exceção do 

dia 98 (primeiro dia da Fase IV), devido à perda acidental de biomassa. Este evento levou 

a uma diminuição no TRS e consequente redução na remoção de amônio, conforme será 

visto na seção 5.3.2.  

Conforme apresentado na Figura 62, no final da Fase I (sem corante), a relação 

A/M diminuiu de 0,42 para 0,12 gDQOgSSV-1.d-1 e a concentração de biomassa 

aumentou de 5 g.L-1 para 11 g.L-1, no 29° dia de operação. No final da Fase II, observou-

se um leve aumento na relação A/M, com valores em torno de 0,3 gDQOgSSV-1.d-1, 

permanecendo praticamente constante até o final do experimento. Uma alta relação 

alimento/micro-organismo (A/M), apesar de facilitar o crescimento microbiano (LOBOS 
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et al., 2008), pode levar a formação de grânulos instáveis, conforme reportado por  LI et 

al. (2011).  

Não ocorreu variação no coeficiente de produção de biomassa (Yobs) nas fases I, 

II, III e IV, o qual apresentou um valor médio de 0,46; 0,45; 0,50 e 0,46 mgSSV.mgDQO-

1, respectivamente (Figura 62). Esses resultados sugerem que o corante azo RR239 não 

provocou efeitos adversos à biomassa granular aeróbia. 

 

 
Figura 61: Concentração de sólidos suspensos totais (SST), sólidos suspensos voláteis 

(SSV) no reator, tempo de retenção de sólidos e relação SSV/SST. 
 

 
Figura 62: Relação alimento/microrganismo (A/M) e produção de lodo no reator (Yobs) 

ao longo das fases I, II, III e IV. 
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5.3.2. Desempenho do reator em relação à remoção de matéria orgânica e nutrientes 

 

Os perfis de DQO e sua eficiência de remoção estão representados na Figura 63A. 

É possível observar que a DQO na entrada no reator (afluente) foi em grande parte do 

experimento mantida em aproximadamente 400 mg.L-1, com exceção do dia 24 ao dia 51, 

quando foi correspondeu a 290 mg.L-1. Essa redução nos valores da DQO afluente deve-

se à preparação do efluente sintético e/ou à sua degradação dentro do recipiente de 

armazenamento. Na Fase inicial da operação, a DQO efluente média foi 36 mgL-1, e a 

remoção percentual de DQO foi de aproximadamente 90%. Não foram observadas 

diferenças significativas no desempenho do reator em relação à remoção de DQO ao 

longo das fases, sendo apenas percebido um decréscimo mais acentuado dessa remoção 

durante a transição das Fases I e II, fato possivelmente relacionado à adição do corante 

na alimentação. No entanto, o lodo granular adaptou-se bem à nova condição em apenas 

3 dias de operação na Fase II após a adição de 10 mgL-1 de corante (dia 39 de operação), 

alcançando eficiências estáveis de remoção de DQO em torno de 90% (dia 55 do 

experimento). Tais resultados permitem inferir que o corante não afetou negativamente a 

remoção de matéria orgânicas nas concentrações 10, 20 e 30 mgL-1, comprovando a 

capacidade do LGA em suportar a presença desses compostos (GIESEN et al. 2013; 

FRANCA et al. 2015).  

No presente estudo, a máxima eficiência de remoção de DQO, isto é 92%, foi 

maior do que aquela observada em outros sistemas de tratamento de efluente da indústria 

têxtil, os quais empregaram tempos de retenção hidráulica (TRH) mais longos do que 

nesse estudo. SENTHILKUMAR et al. (2011) relataram máxima remoção de DQO de 

88,5% em um reator UASB com COV aplicada em torno de 5.6 kgDQO.m-3d-1 e um TRH 

de 24 horas. ÇINAR et al. (2008), investigando a biodegradação de corante azo em RBS, 

obtiveram remoção total de DQO de 92% operando com tempo total de ciclo de 48 horas, 

no entanto, quando o reator passou a operar com ciclos de 24 h, a eficiência caiu para 

86%.  

Em geral, a remoção da DQO afluente foi praticamente completa na fase de 

alimentação anaeróbia, com exceção de alguns dias da Fase I, III e IV. Porém, a remoção 

global de DQO foi muito similar ao longo de todo o experimento, variando de 80 e 95%. 

Na Fase IV, o efluente final apresentou uma DQO de 66 mg L-1, e a eficiência média de 

remoção de DQO foi de aproximadamente 85%. Essa redução observada na Fase IV não 

deve ser associada ao aumento da concentração do corante (30 mgL-1) uma vez que não 
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houve tempo suficiente para adaptação dos microrganismos presentes na biomassa a nova 

condição imposta ao afluente.  

Contudo, apesar da redução na eficiência remoção do carbono, durante todo o 

período operacional do reator, a DQO esteve sempre abaixo do limite para descarga em 

corpos d'água superficiais. Segundo a Diretriz DZ-205, R6/2007 da Comissão Estadual 

de Controle Ambiental do Rio de Janeiro (CECA) que controla a carga orgânica em 

efluentes líquidos de origem industrial, o valor de DQO para efluentes da indústria têxtil 

não deve ultrapassar o limite de < 200 mg.L-1 ou 4,0 kg.dia-1. 

 

 
Figura 63: Concentrações de matéria orgânica (DQO) no afluente (■), ao final da 

alimentação anaeróbia (▲), no efluente (●) e eficiência de remoção (⁎). 

 

O perfil de concentrações de amônio no afluente, após alimentação e efluente e 

suas respectivas eficiências de remoção estão mostrados na Figura 64. No presente 

estudo, foi demonstrada a excelente capacidade do LGA em remover esses nutrientes em 

ciclos muito curtos. O aumento na concentração de corante da Fase II (10 mgL-1) para a 

Fase III (20 mgL-1) não teve efeito sobre a capacidade de nitrificação, no entanto, durante 

a transição da Fase III para a Fase IV (30 mgL-1) ocorreu uma leve redução na remoção 

do amônio, com concentração em torno de 6 mgL-1 no efluente final, o qual situa-se fora 

dos limites estabelecidos pela Norma Técnica NT-202, R10/1986 da CECA, que 

estabelece uma concentração máxima de 5 NH4
+-NL-1. Porém, esse valor encontrava-se 

bem abaixo do limite máximo permitido pelo CONAMA nº 430, 2011 para lançamento 

de amônia em corpos receptores (20 mgNH4
+-NL-1) (BRASIL, 2011). A eficiência média 

de remoção do nitrogênio amoniacal foi de 98%, resultando em baixa concentração 
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efluente (1 mg NH4
+-NL-1). MUDA et al. (2010), estudando a aplicação de LGA para 

tratamento de efluente da indústria têxtil em um RBS com tempo de ciclo de 6 h (340 min 

de aeração) e concentrações de amônio afluente variando entre 30 a 40 mg.L-1, 

observaram remoção desse substrato nitrogenado de 67% na Fase inicial da operação do 

reator, aumentando para 95% no final do experimento. 

 
Figura 64: Concentrações de amônio no afluente (■), ao final da alimentação anaeróbia 

(▲), no efluente (●) e eficiência de remoção (⁎). 
 

As concentrações de fósforo no afluente, após alimentação e efluente e suas 

respectivas eficiências de remoção estão mostrados na Figura 65. O desempenho do 

processo EBPR melhorou gradualmente ao longo da operação. Na Fase I (primeiros 32 

dias), as concentrações de fosfato no efluente ficaram acima de 11 mgL-1, e a eficiência 

de remoção variou de um mínimo de 9,5% a um máximo de 70%. A baixa eficiência de 

remoção de fosfato deveu-se provavelmente ao fato de que, apesar da idade do lodo ter 

sido controlada em torno de 15 dias durante a primeira fase experimental (sem corante), 

parte da biomassa presente no reator havia sido armazenada por um longo período de 

tempo sob refrigeração (180 dias), o que causa uma perda da atividade de 

biodesfosfatação.  

Com o enchimento anaeróbio prolongado (90 min) a partir da Fase II, percebeu-

se maior liberação de fosfato e a sua remoção no estágio aerado foi melhorada. A 

liberação média de fosfato no período de alimentação anaeróbia aumentou de 

aproximadamente 21 mgPO4
3-- P.L-1 na Fase I para 70 mgPO4

3-- P.L-1 na Fase II. Durante 

a Fase II, a eficiência de remoção de fosfato aumentou para 93%. A eficiência de remoção 

de fosfato foi aumentada gradativamente com o incremento do corante no afluente. Na 
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Fase III, a remoção média de fosfato foi de 95%, com exceção dos dias 66 e 73 (4º e 11º 

dia de operação da fase com 20 mgL-1 de corante), nos quais a remoção média foi de 

73,5%. Na Fase IV (30 mgL-1 de corante), a quantidade média de fosfato liberado foi de 

61 mgPO4
3--P.L-1 e a eficiência média de remoção foi em torno de 96%. Esse desempenho 

está bem acima ao reportado em estudos anteriores envolvendo sistemas de lodo granular 

aeróbio (WANG et al. 2009; BASSIN et al. 2019). Em virtude de outros trabalhos acerca 

da remoção de corante em reatores com LGA não terem investigado a remoção de fosfato, 

a comparação dos resultados obtidos nessa pesquisa com outros da literatura não foi 

possível. 

A Figura 66 apresenta a liberação específica de fosfato por grama de SSV. 

Observa-se que a liberação específica média de fosfato durante os primeiros 15 dias de 

operação da Fase I (sem corante) variou de 0,5 a 3,2 mgP.gSSV-1. Porém, no final da Fase 

I (32° dia), a liberação específica foi de 8,5 mgP.gSSV-1 decrescendo logo em seguida 

com adição do corante RR239 para 5 mgP.gSSV-1. No entanto, foi logo restabelecida, 

alcançando aproximadamente 10 mgP.gSSV-1 (dia 49). A alta liberação permaneceu 

praticamente constante até o final do experimento, variando de 9,5 a 7,1 mgP.gSSV-1. 

 

 

Figura 65: Concentrações de fósforo no afluente (■), ao final da alimentação anaeróbia 

(▲), no efluente (●) e eficiência de remoção (⁎). 
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Figura 66: Liberação específica de fosfato por grama de SSV ao longo das fases I-IV. 

 

As concentrações dos compostos nitrogenados (NO2
- e NO3

-) e remoção total de 

nitrogênio foram avaliadas ao longo das Fases I - IV (Figura 67). A concentração de NO2
- 

e NO3
- após o estágio anaeróbio foi próxima a zero em todas as fases experimentais, o 

que indica desnitrificação completa desses compostos remanescentes do ciclo anterior. 

Não foram detectadas concentrações significativas de nitrito durante as fases 

experimentais I - IV, porém, observou-se um aumento progressivo da concentração do 

nitrato, o qual apresentou valores médios 6,20 (Fase I), 18,23 (Fase II), 25,70 (Fase III) e 

13,90 mgNO3
--N.L-1 (Fase IV). A maior eficiência de desnitrificação foi observada na 

Fase I (0% de corante), no qual a remoção de nitrogênio situou-se na faixa compreendida 

entre 79 e 95%. No experimento utilizando 10, 20 e 30 mgL-1 de corante, a remoção 

máxima de nitrogênio obtida ficou em torno de 85%, 53% e 73%, respectivamente. 

O perfil de remoção de nitrogênio total sugere que a nitrificação e desnitrificação 

simultânea não foi estável ao longo do experimento. Isso pode ter uma possível correlação 

com diâmetro do grânulo e a concentração do OD. Valores de remoção de nitrogênio 

variando em faixa similar (50 a 80%) para grânulos com diâmetro de até 2 mm e 

concentrações de OD de 5,5-6,0 mgL-1. 
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Figura 67: Amônio no Afluente (▲); Amônio no Efluente ( ); Nitrato (●); Nitrito (■) e 

remoção de nitrogênio total (  ). 
 

5.3.2.1. Testes de ciclo 

 

Testes de ciclo foram realizados no final das fases I - III para avaliar a dinâmica 

de DQO, nitrogênio e fósforo ao longo do ciclo (Figura 68). Como se pode observar, as 

fases de alimentação e aeração tiveram durações distintas. Após a adição do corante, o 

período anaeróbio (alimentação) passou de 60 para 90 min, em contrapartida, o estágio 

aeróbio foi reduzido de 111 min para 81 min para manter o tempo total de ciclo inalterado 

em 180 min. Mesmo com a redução do período de aeração, o reator não apresentou 

problemas na remoção de nutrientes, e as concentrações de amônio e fosfato no efluente 

final foram menores que 1 mg.L-1 em todas as fases experimentais com adição de corante. 

A Tabela 20 apresenta as eficiências de remoção de amônio e fosfato e as taxas específicas 

de remoção desses dois substratos. 

A DQO foi quase totalmente removida durante o período de alimentação 

anaeróbia, com remoção próxima a 93%, 91% e 92% para as fases I, II e III, 

respectivamente. O amônio foi completamente oxidado nos primeiros 90 minutos de 

aeração. A remoção de nitrogênio total e a taxa específica de remoção de amônio (qNH4
+), 

da desnitrificação (qNOx) e de fósforo (qPO4
3-) variou em decorrência da condição de 

cada fase. Na Fase I (sem corante), a qNH4
+ foi estimada em 2,8 mg mgNH4

+-N.gSSV-

1.h-1. Nitrito e nitrato remanescentes do ciclo anterior eram desnitrificados durante a 

alimentação anaeróbia, com o lodo sedimentado. No efluente final, as concentrações de 
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NO2
- e NO3

-
 foram de 1,7 mgN.L−1 e 6,9 mgN.L−1, respectivamente. Assim, levando em 

consideração a concentração de nitrogênio afluente (como amônio), o nitrato e nitrato 

remanescentes do ciclo anterior, a remoção de nitrogênio total foi calculada como sendo 

de 85%. Com relação ao processo EBPR, observou-se que a liberação de fosfato sob 

condições anaeróbias foi elevada (53 mg PO4
3--P.L−1), e a quantidade de fosfato absorvida 

no estágio aerado subsequente foi de aproximadamente 50 mg PO4
3--P.L−1, levando a uma 

concentração efluente em torno de 3 mg PO4
3--P.L−1 e eficiência de remoção de 83%. A 

taxa de absorção de P durante a aeração foi calculada como sendo 3,3 mgP.gSSV-1.h-1. 

A taxa específica de remoção de amônio permaneceu praticamente constante com 

o aumento da concentração do corante no afluente, apresentando valores de 3,5 e 3,3 mg 

mgNH4
+-N.gSSV-1.h-1 nas fases II e III, respectivamente. Esses resultados sugerem que o 

corante RR 239 não provocou nenhuma inibição às bactérias nitrificantes em 

concentração de até 20 mg.L-1 do RR239. Durante as fases II e III, a remoção de amônio 

foi de 100%. Em ambas as fases, o principal produto da nitrificação foi nitrato, enquanto 

que as concentrações de nitrito foram inferiores a 1 mgNL-1. Os valores de nitrato no 

efluente foram de 10 mgN.L−1 e 10,5 mgN.L−1 para as Fases II e III, respectivamente. Na 

Fase II, a remoção de nitrogênio foi de 83%, enquanto que na Fase III, foi de 76,5%. No 

entanto, a liberação anaeróbia de fosfato e a absorção do mesmo na fase aerada 

aumentaram com o incremento do corante no afluente. Na Fase II, a liberação de fosfato 

alcançou 65 mgP.L−1 e a quantidade desse nutriente absorvida posteriormente foi superior 

à fase controle (sem corante). Mesmo com a redução do tempo de areação, a eficiência 

de remoção de fósforo alcançou 93%, apresentando uma taxa de absorção de 5,6 

mgP.gSSV-1.h-1. Na Fase III, a quantidade de fósforo no início da fase aerada foi superior 

aos valores encontrados nas duas primeiras fases (~85 mgP.L−1), decorrente da elevada 

liberação de P. A concentração de fosfato durante essa fase foi praticamente consumida 

até 60 min de aeração sob uma taxa de absorção de 9,9 mgP.gSSV-1.h-1. A quantidade de 

P absorvida na Fase III foi de aproximadamente 91%. 

Em relação à taxa de desnitrificação, observa-se que para as fases II (2,8 mgNOx
-

-N.gSSV-1·h-1) e III (2,6 mgNOx
--N.gSSV-1·h-1), as taxas foram semelhantes e 

apresentaram valores maiores em relação à Fase I (1,7 mgNOx
--N.gSSV-1·h-1)  (Tabela 

20). Os resultados sugerem que o tamanho médio dos grânulos influenciou a taxa de 

consumo de nitrito e nitrato, tendo em vista que durante as fases I, II e III, as partículas 

apresentaram tamanhos médios de 1,2; 1,68 e 1,70 mm, respectivamente. Conforme 
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reportado por DE KREUK et al. (2005), a aumento da zona anóxica intensifica o potencial 

de desnitrificação. 
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Figura 68: Testes de ciclo realizados no final da Fase I (A), Fase II (B) e Fase III (C). 

DQO (●), amônio (■), fosfato (▲), nitrito (○) e nitrato ( ). 
 

Tabela 20: Resultados obtidos nos testes de ciclo ao longo do experimento (fases I, II e 

III). 

Fases de 

operação 

Remoção 

de NH4
+-N 

(%) 

Remoção 

de PO4
3--P 

(%) 

qNH4
+ - N 

(mgNH4
+-N.g SSV-1.h-1) 

 

qNOx 

(mgNOx-N.gSSV-1·h-

1) 

 

qPO4
3--P 

(mg PO4
3-- P.gSSV-1.h-1) 

I 100 82 2,8 1,7 3,3 

II 100 95 3,5 2,8 6,4 

III 99 91 3,3 2,6 9,9 

 

5.3.3. Degradação do corante Reactive Red 239 

 

5.3.3.1 Desempenho de remoção do corante com LGA no RBS 

 

A remoção de cor nas concentrações de RR239 de 10 mgL-1, 20 mgL-1 e 30 mgL-

1 estão apresentadas na Figura 69. A remoção de cor foi muito baixa durante todo período 

experimental, e ocorreu somente na fase anaeróbia. A contribuição da fase aeróbia para a 

degradação do corante foi nula. As remoções médias de cor para as fases II, III e IV foram 

9%, 7% e 4%, respectivamente. Esses resultados podem estar relacionado ao fato do 

RR239 ser o corante com maior potencial redox, sendo portanto, o mais difícil de 

degradar (CISTÓVÃO et al., 2009). Além disso, ele contém átomos de nitrogênio e 

grupos sulfonados que dificultam a quebra da molécula (KARADAG et al., 2008).  

Adicionalmente, a presença de grupos substituintes no anel aromático em diferentes 

posições pode reduzir a taxa de descoloração a valores nulos. Nos corantes azo 

sulfonados, como é o caso do utilizado na presente pesquisa (RR239), a posição e o 

0

50

100

150

200

250

300

350

400

450

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180

D
Q

O
 (

m
g
.L

-1
)

N
, 

P
 (

m
g
.L

-1
)

Tempo (min)

Fase anaeróbia Fase de aeração

(C)



                              Desempenho de um RBS com LGA na remoção de um corante azo 

207 
 

número de grupos SO3H afetam a velocidade de degradação do corante (SILVA et al., 

2012; ALMAGUER, 2018), dificultando a sua degradação por via biológica.  

No geral, os corantes são compostos recalcitrantes e difíceis de degradar 

biologicamente, sendo necessário tempo longo para adaptação e desenvolvimento de 

organismos capazes de degradá-los (MUDA et al., 2010). No entanto, FRANCA et al. 

(2015), estudando o efeito de um corante azo (Red Acid 14) presente em um efluente 

sintético no desempenho de um reator com lodo granular, observaram que a biomassa se 

adaptou rapidamente às condições impostas, atingindo remoção desse corante superiores 

a 85% com apenas 7 dias de operação. MATA et al. (2015) avaliaram o desempenho de 

um reator com lodo granular no tratamento de um efluente têxtil contendo o mesmo 

corante azo, obtendo remoção de 80-85% ao longo de todo o período experimental, com 

um bom rendimento mesmo no primeiro dia de operação. KOLEKAR et al. (2012) 

também reportaram degradação completa do corante reactive blue 59 em um reator de 

lodo granular aeróbio com tempos de ciclos de 8 a 12 horas. 

É importante ressaltar que apesar da ineficiência do LGA na descoloração do 

corante azo RR239 com tempo de ciclos de 3 horas, o mesmo não causou impacto adverso 

na remoção de matéria orgânica e nutrientes, tampouco na estabilidade dos grânulos, 

como provado pelo baixo SST no efluente e pelos excelentes valores de IVL das amostras 

de biomassa. Já nos sistemas biológicos convencionais, como no caso dos processos de 

lodo ativado, estudos comprovam que esses sistemas são sensíveis à maioria dos corantes 

presentes nos efluentes têxteis, os quais afetam o desempenho do tratamento biológico 

(DELEE et al., 1998, LOTITO et al., 2012).  
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Figura 69: Concentrações de RR 239: Afluente (▲); ao final da alimentação anaeróbia 

(●) e no efluente (■). 

 

5.3.3.2. Testes adicionais de degradação anaeróbia de corante em batelada 

 

Os resultados do teste de degradação anaeróbia com duração de 20 h e diferentes 

cargas orgânicas aplicadas são apresentados na Figura 70. O consumo de DQO foi maior 

nos primeiros 60 min (1 h), durante o qual foi removido 53, 74 e 85% da DQO dos meios 

presentes nos frascos 1 (DQO inicial de 200 mgL-1), frasco 2 (DQO inicial de 357 mgL-

1),  e frasco 3 (DQO inicial de 600 mgL-1), respectivamente. No final do teste, a eficiência 

de remoção de DQO alcançou 72%, 89% e 86%, para os meios dos frascos 1, 2 e 3, 

respectivamente. A DQO remanescente em cada frasco pode ser considerada não 

biodegradável pois esse parâmetro permaneceu constante durante a maior parte do 

experimento no valor mínimo.  Vale mencionar que a remoção de DQO na forma de 

acetato em condições anaeróbias é acompanhada da produção de PHA pelos OAP e OAG 

(FANG et al. 2009; BASSIN et al., 2019) 

As reduções percentuais de cor foram de 38%, 40% e 43% para os frascos 1, 2 e 

3, respectivamente. Apesar dos percentuais de remoção terem sido parecidos, os 

resultados sugerem que o acréscimo da DQO aumentou ligeiramente a taxa de remoção 

do corante azo com o aumento da carga orgânica aplicada. As taxas específicas (em 

função do teor de SSV) de degradação biológica de corante foram calculadas como sendo 

de 0,11; 0,13 e 0,134 mgRR239.gSSV-1.h-1 para os frascos 1, 2 e 3, respectivamente. Se 

levar em conta a taxa volumétrica de remoção de corante, pode-se calcular o tempo 

necessário para sua remoção completa em anaerobiose. Para os frascos 1, 2, 3, 
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determinou-se que esse tempo seria 32, 30 e 28 h, respectivamente. Esses dados indicam 

que o período anaeróbio do RBS deveria ser em torno de 30 h para permitir completa 

biodegradação do corante azo. No entanto, em condições normais, de operação do reator, 

não há mistura completa na fase anaeróbia, durante a qual os grânulos estão estáticos 

(sedimentados). Nesse contexto, é possível que a duração dessa fase tenha que ser ainda 

mais longa do que o previsto pelo teste de degradação anaeróbia para descoloração total 

do afluente. 

 É válido mencionar que a taxa de remoção do corante permaneceu relativamente 

constante ao longo do teste, não sofrendo variação quando a DQO externa (acetato) foi 

consumida praticamente de forma integral após 1 h de teste. É possível que durante o 

período sem DQO externa, os PHA acumulados durante o período inicial de 60 min 

serviram como doador de elétrons para a redução do corante. PANDEY et al. (2007) 

relataram a necessidade de um substrato auxiliar (primário) que sirva como doador de 

elétrons durante a descoloração em condições anaeróbias, mesmo em baixa quantidade 

(32 mgO2/mmol de corante monoazo em termos de DQO). No entanto, esses autores 

também reportam que a necessidade do substrato é muito maior do que a descrita acima, 

devido à concorrência de outras reações para redução de equivalentes. Semelhante aos 

resultados obtidos nesse trabalho, FARABEGOLI et al. (2010), ao comparar a remoção 

de cor sob diferentes DQO afluente, percebeu que com DQO de 600 mg.L-1, a remoção 

do corante foi baixa nas primeiras 5 horas, enquanto em DQO maior (800 mg.L-1), a 

remoção de cor iniciou-se mais rapidamente, e estendeu-se por toda a extensão da fase 

anaeróbia do RBS, alcançando um valor final de cerca de 90%. KAPDAN et al. (2003) 

verificaram eficiência de descoloração de efluente têxtil simulado em condições 

anaeróbias de aproximadamente 90% para DQO inicial entre 3000 e 8000 mg.L-1. No 

entanto, a eficiência de remoção de cor reduziu para 72% quando a DQO passou de 3000 

para 1360 mgL-1. ALMAGUER (2018), trabalhando com um reator anaeróbio com DQO 

afluente em torno de 400 mgL-1, obteve percentual de remoção de 41% do corante RR 

239, resultado próximo ao encontrado no presente estudo.  

O tempo de retenção hidráulica (TRH) é um parâmetro operacional que também 

pode influenciar na remoção do corante. JONSTRUP et al. (2011) relataram aumento na 

extensão da descoloração do corante Remazol Red RR (monoazo) (100 mg.L-1) de 85% 

para 98% quando a TRH do reator anaeróbio em batelada aumentou de 12 horas para 3 

dias (POPLI e PATEL 2015). KAPDAN et al. (2003) verificaram que a eficiência de 

descoloração do corante têxtil Reactive Red 195 aumentou com o aumento do TRH. O 
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principal aumento na eficiência foi obtido quando o TRH aumentou de 12 para 18 horas, 

com aumento da eficiência de 60 para 85%.  

Apesar do aumento da degradação do corante azo RR239 de 4% para 43%, quando 

o período anaeróbio passou de 1,5 h (tempo de alimentação do afluente no reator nas fases 

II, IIII e IV) para 20 h (testes adicionais em Frascos SHOTT), respectivamente, a ainda 

eficiência permaneceu baixa, o que mostra que o corante RR239 apresenta uma alta 

resistência à degradação em processos biológicos. 
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Figura 70: Perfis de concentrações de cor (▲) e DQO (●) durante ciclos de 20 h operados 

em fases anaeróbia. Concentrações de DQO (a) 200 mgL-1, (b) 357 mgL-1 e (c) 655 mgL-

1. 

5.3.3.3. Tratamento enzimático  

 

O tratamento enzimático foi realizado como pós-tratamento para o processo de 

LGA visando a remoção de cor, que foi menor que 10%. Para as concentrações de 10 e 

30 mgL-1 de RR239, o percentual de remoção de corante foi dependente da concentração 

de enzima utilizada. Na primeira condição, a remoção de cor atingiu 52 e 65% para as 

concentrações de enzima de 0,3 µmol.L-1 e 0,6 µmol L-1, respectivamente (Figura 71). Já 

para a concentração de 20 mgL-1 de RR239, a eficiência da degradação enzimática foi 

similar para ambas as concentrações de enzima testadas, com remoções de cor de 65,2% 

(0,3 µmol L-1) e 69,3% (0,6 µmol.L-1) (Figura 72). Para a concentração de 30 mgL-1 de 

corante, no teste com 0,3 µmol.L-1 de enzima, houve uma remoção de 26%, e dobrando-

se a concentração para 0,6 µmol.L-1, a remoção foi de aproximadamente 70%, conforme 

apresentado na Figura 73. 

A cinética de degradação do corante RR239 por peroxidase do nabo foi mais 

rápida do que aquela obtida com LGA (Figura 70). A remoção da cor foi observada após 

os primeiros minutos de reação enzimática. Para a concentração de enzima igual a 0,6 

µmolL-1, a remoção de cor após 15 min foi de aproximadamente 38%, 41% e 48% para 

as concentrações de RR239 de 10 mgL-1, 20 mgL-1 e 30 mgL-1, respectivamente. SILVA 

et al. (2012), trabalhando com a peroxidase de nabo na descoloração de um efluente 

sintético, obtiveram eficiência de 37% de remoção do corante Turqueza remazol GG 

133% após 95 min de contato com a enzima, enquanto para o efluente contendo o corante 
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Remazol brilliant blue R, alcançou remoção de 58%, em 90 min. No presente estudo, a 

eficiência de remoção do RR 239 (30 mgL-1) foi de aproximadamente 70% para o tempo 

de contato de 90 minutos com concentração enzimática de 0,6 µmolL-1. 

A dificuldade em degradar o corante RR 239 por via enzimática também foi 

observada por outros autores (CRISTÓVÃO et al. 2009; ALMAGUER, 2018). 

ALMAGUER (2018), estudando a remoção de dois diferentes tipos de corante, o Crystal 

Ponceau 6R (CP6R) e Reactive Red 239 (RR239), com a mesma enzima usada nesse 

estudo e usando as mesmas condições de tratamento, observou que o corante CP6R 

alcançou maior percentual de remoção (acima de 95%) em menos tempo (menos de 1 

min) quando comparado com o corante RR239 (remoção de 78% após aproximadamente 

50 min). Esse resultado pode ser explicado pelo fato de que a estrutura molecular deste 

último é mais complexa, fato que dificulta as reações de oxidação-redução enzimáticas 

(ALMAGUER, 2018). CRISTÓVÃO et al. (2009), utilizando uma lacase comercial para 

descoloração de alguns corantes reativos (Reactive Yellow 15, Reactive Red 239 e 

Reactive Black 5), observou que a menor remoção (41%) foi para o corante RR 239, já 

para os corantes RB5 e RY15 a remoção foi de 86% e 63%, respectivamente.  

  

 
Figura 71: Remoção do azo RR239 ao longo do tempo do tratamento enzimático para a 

concentrações de 10 mgL-1 de corante: 0,3 µ molL-1 (▲) e 0,6 µ molL-1 (●). (A) amostra 

pós-tratamento no RBS com LGA, (B) amostra pós-tratamento enzimático com 

concentração 0,3 µmolL-1 peroxidase de Brassica (C), amostra pós-tratamento 

enzimático com concentração 0,6 µmolL-1 peroxidase de Brassica (D). 
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Figura 72: Remoção do azo RR239 ao longo do tempo do tratamento enzimático para a 

concentrações de 20 mgL-1 de corante: 0,3 µmolL-1 (▲) e 0,6 µmolL-1 (●). (A) amostra 

pós-tratamento no RBS com LGA, (B) amostra pós-tratamento enzimático com 

concentração 0,3 µmolL-1 peroxidase de Brassica (C), amostra pós-tratamento 

enzimático com concentração 0,6 µmolL-1 peroxidase de Brassica (D). 
 

 

 
Figura 73: Remoção do azo RR239 ao longo do tempo do tratamento enzimático para a 

concentrações de 30 mgL-1 de corante: 0,3 µ molL-1 (▲) e 0,6 µ molL-1 (●). (A) amostra 

pós-tratamento no RBS com LGA, (B) amostra pós-tratamento enzimático com 

concentração 0,3 µmolL-1 peroxidase de Brassica (C), amostra pós-tratamento 

enzimático com concentração 0,6 µmolL-1 peroxidase de Brassica (D). 

 

5.4. Conclusões 

 

Os resultados mostraram que a presença do corante azo RR239 no afluente do 

RBS não afetou a estrutura da biomassa granular, apesar da diminuição do conteúdo de 

proteínas totais do LGA. Além disso, não houve situações de arraste substancial de 
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biomassa do reator, de modo que a concentração de lodo permaneceu elevada (em torno 

de 10 g.L-1) até o final do experimento.  

O RBS com LGA alimentado com corante RR239 mostrou ser um processo 

eficiente na remoção de matéria orgânica, amônio e fósforo, mantendo a estabilidade dos 

grânulos e não sendo afetado pela presença do corante azo. O RBS alcançou desempenho 

estável e elevadas eficiências de remoção de DQO (88%), amônio (97%) e fósforo (92%) 

durante todo o período de operação. 

A enzima peroxidase de nabo (Brassica rapa) foi eficiente na degradação do 

corante Reactive Red 239 (RR239), apesar de sua estrutura complexa e maior resistência 

à degradação. No entanto, a remoção de cor por meio do LGA não apresentou valores 

significativos do efluente no RBS com fase anaeróbia de 1,5 h. Testes complementares 

de degradação anaeróbia em batelada durante períodos mais extensos (20 h) permitiram 

alcançar remoção máxima do corante RR239 de 43%, sugerindo que a fase anaeróbia do 

ciclo do reator deve ser estendida para potencializar a quebra das ligações azo e 

consequente descoloração do efluente. 
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6. Considerações finais 

 

Esta tese reporta diferentes estudos acerca do desempenho de reatores de lodo 

granular aeróbio (LGA) no tratamento de efluentes complexos e o impacto de diversas 

condições (tempo de armazenamento dos grânulos, composição do afluente e operação 

do reator) na biomassa granular. Algumas conclusões gerais da presente pesquisa estão 

sumarizadas a seguir: 

 

6.1. Estabilidade do lodo granular aeróbio 

 

Nesta pesquisa, estudou-se os efeitos de diversas condições na estabilidade do 

LGA. Os resultados obtidos levaram a uma melhor compreensão dos fatores responsáveis 

pela integridade estrutural dos grânulos. Alguns eventos de instabilidade ocorreram 

durante os experimentos, indicando que, apesar das inúmeras vantagens associadas ao 

processo de LGA, essa tecnologia requer maiores cuidados para a manutenção de uma 

biomassa estável dentro do reator. De qualquer modo, a tecnologia de LGA se mostrou 

robusta no que se refere à estabilidade granular mesmo no tratamento de efluentes 

complexos 

A partir do estudo de reativação da biomassa granular armazenada por diferentes 

períodos, ficou demonstrado que o tempo de estocagem dos grânulos influencia 

diretamente no seu processo de reativação. Além disso, a carga orgânica específica 

(relação alimento/microrganismo) aplicada ao reator durante os primeiros dias de 

reativação é um fator crítico para manutenção de grânulos estáveis, principalmente para 

a biomassa estocada por maiores períodos de tempo. Portanto, esse parâmetro deve ser 

bem controlado durante a partida do reator com grânulos armazenados. 

O experimento com lixiviado e esgoto sintético mostrou que o modo de 

alimentação do afluente no reator e a eficiência de remoção da DQO biodegradável na 

fase anaeróbia exercem grande influência na estabilidade da biomassa. Em geral, quando 

há DQO remanescente do período anaeróbio, observou-se instabilidade da biomassa 

granular e deterioração das propriedades de sedimentação. Com adição de lixiviado à 

alimentação do reator, não foi observada instabilidade da biomassa e as bactérias 

filamentosas presentes na superfície dos grânulos foram suprimidas. Adicionalmente, as 

propriedades do lodo em termos de sedimentabilidade melhoraram gradualmente. No 

entanto, é importante determinar a máxima proporção de lixiviado na alimentação para 
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não provocar impacto adverso ao tratamento biológico e garantir um efluente final de boa 

qualidade.  

 O estudo de remoção do corante azo Reactive Red 239 (RR239) por meio de LGA 

permitiu verificar que a estabilidade da biomassa granular não foi afetada pela presença 

desse corante, diante dos bons resultados de sedimentação dos grânulos obtidos até o final 

do experimento. No entanto, foi observado um decréscimo substancial do conteúdo de 

proteínas totais do LGA, o que pode levar à diminuição da resistência dos grânulos e 

quebra das partículas a longo prazo, tendo em vista a função das proteínas na estabilidade 

da biomassa. 

 

6.2. Remoção de matéria orgânica e nutrientes 

 

A pesquisa permitiu observar que o modo de operação dos reatores de LGA deve 

ser adaptado de acordo com o tipo de efluente a ser tratado no intuito de alcançar maiores 

eficiências de remoção dos poluentes no menor tempo possível de tratamento. 

O consumo completo de matéria orgânica (DQO) ao longo dos experimentos 

ocorreu praticamente durante a fase anaeróbia (período de alimentação), o que garantiu a 

formação de grânulos estáveis sem filamentos durante a maior parte dos experimentos, 

com boa capacidade de sedimentação e alta eficiência de remoção de nutrientes.  

Diante dos resultados obtidos nos estudos de co-tratamento de lixiviado com 

esgoto sintético e remoção do corante azo Reactive Red 239 por LGA, pode-se concluir 

que é possível obter elevadas eficiências de remoção de nitrogênio e fósforo no tratamento 

de efluentes complexos mesmo sob baixo TRH.  

Constatou-se que em todas as fases experimentais do co-tratamento de lixiviado e 

esgoto sintético, a remoção de amônio alcançou alta eficiência, mesmo em elevada carga 

nitrogenada aplicada. O mesmo foi verificado no meio sintético com o corante, sendo 

observada máxima remoção de amônio praticamente durante todo o experimento. No 

entanto, o produto final da nitrificação, isto é, o nitrato, não foi removido totalmente, 

apesar do processo de nitrificação e desnitrificação simultâneas ser característico de 

sistemas de LGA. A remoção incompleta de nitrogênio total está possivelmente 

relacionada ao tamanho dos grânulos e à concentração de oxigênio dissolvido, que foi 

bastante elevada (acima de 3 mg.L-1) em todos os estudos realizados. Dessa forma, é 

importante estabelecer a melhor condição de oxigênio dissolvido e o tamanho dos 

grânulos, afim de favorecer a nitrificação e desnitrificação simultâneas. 
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A remoção de fósforo ao longo dos estudos foi satisfatória, porém, foi observado 

alguns momentos de instabilidade do processo de EBPR, com exceção do experimento 

com corante, onde a atividade dos OAP foi elevada durante toda operação do reator. A 

adição de 1 e 2% de lixiviado na mistura Lixiviado/Esgoto também propiciou boa 

atividade dos OAP, sendo observada alta liberação e absorção de fosfato. Contudo, na 

proporção de 5 e 10% de lixiviado, a atividade de biodesfosfatação foi drasticamente 

afetada, problema também verificado durante a reativação dos grânulos armazenamos por 

longos períodos (180 dias), na qual a liberação e absorção de fosfato foram praticamente 

nulas. Portanto, o processo de remoção biológica de fósforo irá depender das condições 

de alimentação e do período durante o qual os mesmos foram armazenados previamente 

ao seu uso para a partida de reatores de LGA. 

 

6.3. Recomendações  

 

Tendo em vista os resultados obtidos na presente pesquisa, sugere-se as seguintes 

recomendações para futuros trabalhos: 

➢ Avaliar o efeito de outros tempos de armazenamento da biomassa na atividade da 

biomassa granular; 

➢ Verificar a influência da temperatura na atividade dos OAP em reatores operados 

com LGA em testes de longa duração;  

➢ Avaliar o efeito de diferentes proporções volumétricas de lixiviado no co-

tratamento de lixiviado com esgoto doméstico no processo de EBPR; 

➢ Estabelecer a melhor condição de oxigênio dissolvido, intensidade de aeração e 

tamanho dos grânulos afim de obter uma ótima relação entre nitrificação e 

desnitrificação; 

➢ Aplicar novos modos de operação do RBS de modo que possa obter uma fase 

anaeróbia com mistura para intensificar a remoção do corante Reactive Red 239 

(RR239); 

➢ Avaliar a remoção de um outro tipo de corante azo nas mesmas condições de 

operação do reator da presente pesquisa de modo a comparar com aquela obtida 

com o corante RR239; 

➢ Investigar a comunidade microbiana da biomassa granular presente nos reatores 

estudados. 

 


