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RESUMO

Em empreendimento habitacional desprovido de rede coletora de esgoto, uma
alternativa sustentavel € o tratamento descentralizado dos residuos liquidos e
solidos gerados pela populacdo residente. A tendéncia dos moradores, nesse
tipo de empreendimento € triturar os residuos orgéanicos putresciveis (resto de
comida, legumes e verduras) e destina-los na rede predial de esgoto para
serem tratados adequadamente. Com o intuito de simular um tratamento
descentralizado para atender essa demanda foram monitorados dois sistemas
de tratamento em paralelo, operados em bateladas sequienciais com ciclos de
mesmas caracteristicas. O primeiro sistema era constituido de um Reator em
batelada sequencial (RBS) com tempo de retencdo celular (TRC) de 5 dias,
alimentado com esgoto bruto enriquecido com cereais cozidos e triturados. O
segundo sistema compreende de um RBS com TRC de 3,36 dias utilizando
esgoto doméstico e lodo triturado como fonte de carbono. Também foram
realizados testes respirométricos como ferramenta para comparar a
biodegradabilidade dos substratos utilizados durante o periodo experimental.
Os resultados constataram que o substrato esgoto enriquecido apresentou
satisfatoria concentracdo de DQO biodegradavel, que proporcionou maior
eficiéncia durante os processos de remocdo de DQO, fésforo e nitrogénio,
superando a concentracdo de DQO biodegradavel verificada no lodo triturado.
Os percentuais de remocao de DQO obtidos nos sistemas RBS1 e RBS2 foram
respectivamente, de 93 e 80%, para fosforo foi de 83% (RBS1) e 54% (RBS2)
indicando que o cereal disponibilizou concentracdo de matéria organica
biodegradavel suficiente para que ocorresse satisfatoria liberacdo de fosforo na
zona anaerbbia. Para a remocdo de amodnia no RBS1 e no RBS2 os
percentuais foram 98% e 40%, quase toda a amonia do sistema 1 foi oxidada
devido o favorecimento de condi¢des ideais, o0 que ndo ocorreu no RBS2. A
concentracdo média de nitrato no efluente do RBS1 foi de 1,67 mgN-NOs™. L™ e
9,48 mgN-NO;3". L™ no efluente do RBS2. Essa constatacdo de amdnia e nitrato
no efluente final, confirma que no RBS1 a eficiéncia da nitrificacdo se
aproximou de 100% e a desnitrificacédo foi completada com sucesso, enquanto
no sistema 2 ocorreu nitrificacdo abaixo de 50% e a necessidade de material
soluvel expressa em DQO biodegradavel durante a desnitrificacdo permitiu
alta concentracao de nitrato no efluente final.

Palavras-chave: biodegradabilidade da matéria organica; remocao biologica de

nutrientes; respirometria;
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ABSTRACT

In housing developments devoid of any sewage disposal system, a sustainable
alternative is to decentralize management of the liquid and solid wastes
generated by the residents. The trend in this type of establishment is to triturate
the putrescible organic waste (leftovers from food and vegetable peelings),
before discharging into the sewage network to be subsequently treated in an
appropriate manner. In order to simulate a decentralized treatment system, two
parallel treatment systems were operated in sequencing batch cycles with
similar characteristics and monitored. The first system consisted of a sequential
batch reactor (SBR 1) with a cell retention time (CRT) of 5 days and was fed
with raw sewage, enriched with cooked and shredded cereals. The second
system SBR 2, had a CRT of 3.36 days with a substrate of sewage mixed with
ground up sludge as a carbon source. Respirometry tests were also performed
as a tool to compare the biodegradability of the substrates used during the
experimental period. The results with enriched sewage showed a satisfactory
concentration of biodegradable COD, which provided greater efficiency during
the COD, phosphorus and nitrogen removals, exceeding the concentration of
biodegradable COD in SBR2 enriched with crushed sludge. The percentage
COD removals for systems RBS1 and RBS2 were 93 and 80% respectively, and
for phosphorus, 83 and 54% respectively, indicating that the available
concentration of biodegradable organic matter in the cereal was enough to
satisfactorily release phosphorus into the anaerobic zone. The percentage
removals of ammonia in SBR1 and SBR2 were 98% and 40% respectively,
almost all the ammonia was oxidized in SBR1 suggesting optimal conditions,
which was not the case for SBR 2. The average concentration of nitrate in the
effluent of SBR1 was 1.67mgN-NOs/L and 9.48mgN-NOs/L in the effluent of
SBR 2. These findings for ammonia and nitrate in the effluent, confirm the
efficiency of nitrification in SBR 1 which approached 100% and that de-
nitrification was completed successfully, whereas in SBR 2 nitrification was less
than 50%, demonstrating the lack of available biodegradable COD which is
necessary for denitrification and thus leading to a high concentration of nitrate in
the effluent.

Keywords: biodegradability of organic matter; biological nutrient removal,

respirometry;
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1. INTRODUCAO

Com o rapido desenvolvimento urbano alguns problemas se agravaram, como
o langcamento de efluentes tanto domésticos quanto industriais nos corpos aquaticos,
bem como o descarte de residuos solidos organicos em lixdes ou terrenos
desabitados. Os corpos agquaticos vém recebendo uma carga de efluente
concentrada e diversificada, que inclui esgoto doméstico de industrias clandestinas
ou despejos que ndo sdo tratados de forma adequada, ocorrendo além de outros
prejuizos, o desequilibrio do corpo receptor, como o fendmeno da eutrofizacdo. A
pratica do descarte de residuos solidos organicos em lixdes ou terrenos
abandonados pode trazer situacdes indesejaveis, como maus odores, atrair a
presenca de vetores de doencas e o acumulo desse material pode induzir a geragcéo
de gases como, por exemplo, 0 metano, contribuinte do efeito estufa. Ha também
producdo do lixiviado, que é uma substancia dificil de tratar e pode contaminar o
solo e as aguas subterraneas.

Os sistemas de tratamento biolégico de aguas residuarias, que utilizam
apenas esgoto como fonte de matéria organica, pode apresentar resultados
sofriveis, efluentes com alta concentracdo de macronutrientes (BARAJAS,
ESCALAS e MUJERIEGO, 2002). Algumas etapas dos processos de remoc¢ao de
nutrientes (fésforo e nitrogénio) exigem concentracdo de fonte de carbono
biodegradavel e solavel suficiente para o rapido metabolismo dos microrganismos
(ZHOU, ZHANG e FENG, 2010). A matéria organica biodegradavel e particulada é
de interesse em processos de remocdo bioldgica, se houver no licor misto uma
cultura diversificada de microrganismos capazes de degradar esse material até a
possivel passagem deste pela parede celular bacteriana.

Em algumas regides, sobretudo em paises desenvolvidos, ha uma tendéncia
em utilizar residuos solidos ndo consumidos pela populagdo durante o preparo das
refeicdes, como material descartado na prépria pia da cozinha, onde é instalado um
triturador para encaminhar o residuo triturado na rede coletora de esgoto e, dessa
forma, favorecer a degradacéo da matéria organica durante o percurso do esgoto.

As estacOes de tratamento de esgotos tém um grande problema que é a
producéo de lodo (EPSTEIN, 2003) em sistemas aerdbios, principalmente, esse lodo



necessita ser tratado devidamente e ter destino adequado. A producao de lodo pode
demandar 60% dos custos totais dos sistemas de tratamento de aguas residudrias
(HORAN, 1990). Algumas alternativas tém sido propostas para o tratamento do lodo
de excesso das ETE’s como a digestéao, secagem e incineragao (RULKENS, 2008).

A utilizacdo do lodo de excesso como fonte de carbono para tratamento
terciario, especialmente remocdo de fosforo e desnitrificacdo, € uma maneira
alternativa de aproveitar esse material e ao mesmo tempo reduzir os custos da
estacao de tratamento de esgotos (ETE), no tratamento de estabilizacdo do mesmo.

Com a perspectiva de contribuir, de forma positiva, no aprimoramento de
tecnologia para sistemas individuais e descentralizados de tratamento de esgotos, 0
presente trabalho se concentrou em duas alternativas, a primeira foi adicionar
cereais cozidos e triturados ao esgoto doméstico — simulando uma agua residuaria
com alta concentracdo de solidos — e a segunda foi utilizar lodo aerobio triturado
juntamente com esgoto bruto durante a alimentacao do reator.

A quantificacdo e composi¢cdo da matéria organica foram também avaliadas
por meio do teste respirométrico, que indicou a influéncia deste parametro na
obtencdo de efluentes depurados e adequados as normas e resolucbes de

langamento deste em corpos d’agua receptores.



2. OBJETIVOS

2.1 OBJETIVO GERAL

Tratar a 4gua residuaria com alta concentracao de solidos em reatores em bateladas

sequenciais, visando a remoc¢ao de matéria organica, como também nutrientes.

2.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS

e Utilizar o esgoto doméstico enriquecido (cereais cozidos e triturados) como fonte
de material soluvel para ser utilizado no tratamento terciario, na remocdo de

fésforo e na desnitrificacao;

e Investigar a utilizacdo de lodo aerébio triturado como fonte de matéria organica

soluvel;

e Avaliar a biodegradabilidade dos substratos via processo de respirometria.



3. REVISAO BIBLIOGRAFICA

3.1 Caracterizacdo da matéria organica de aguas residuérias

A concentracdo de matéria organica no esgoto pode ser quantificada por meio
da demanda quimica de oxigénio (DQO), carbono orgéanico total (COT) ou pela
demanda biologica de oxigénio (DBO). A DBO geralmente é aplicada como
pardmetro para identificar todo substrato sensivel & oxidacdo bioldgica. Em
contrapartida, a DQO pode representar tanto matéria organica biodegradavel quanto
a nao biodegradavel, apenas por método quimico, através de um oxidante forte
como o dicromato de potassio (APHA, 1998).

A atividade microbiana é favorecida quando a relacdo existente entre o0s
parametros DBO/DQO atinge valores superiores a 0,1 — indicando que a matéria
organica existente no meio é biodegradavel. Este valor ndo € superado na presenca
de matéria organica nao biodegradavel ou substancias téxicas (PRIAMBODO e
KARNANINGROEM, 2010).

A composicdo do esgoto doméstico compreende apenas 0,1% de solidos
(Melo et al.,, 2001) que pode ser fracionado em material biodegradavel e néo
biodegradavel, e ambos ainda podem ser divididos em material sollvel e particulado,
conforme o didmetro das particulas.

Henze et al., (1987); Van Haandel e Marais (1999) representam a matéria

organica afluente dividida em fracdes, a partir da DQO total, conforme a Figura 1.

DQOypea [:" ~> Réapida assimilacéo
DA ;,> DQOppa > Adsorcao, Hidrolise e
DQOy,

Assimilacao
DQOnppa—_> Biofloculacao

DQOnbsaF> Efluente

Figura 1 Composicdo da DQO afluente do esgoto doméstico (adaptado de VAN
HAANDEL e MARAIS, 1999).

DO,




DQOta = DQOpa + DQOnba (3.1)

DQOta = DQOpsa + DQObpa + DQOnpsa + DQOnbpa (3.2)
DQOpba = DQOpsa + DQOppa (3.3)
DQOnba = DQOnpsa + DQOnbpa (3.4)

As fracbes do material organico do esgoto doméstico, representado em

termos de DQO, podem ser definidas conforme as Equacdes 3.1 a 3.4:

DQOq,: DQO total afluente;

DQOya: DQO biodegradavel afluente;

DQOysa: DQO biodegradavel e soluvel afluente;
DQOppa: DQO biodegradéavel e particulada afluente;
DQOnpa: DQO néo biodegradavel afluente;

DQOnpsa: DQO néo biodegradavel e solavel afluente;

DQOnbpa: DQO néo biodegradavel e particulada afluente.

A DQO total afluente (DQOy,) € constituida de material biodegradavel (DQOga)
e ndo biodegradavel (DQOnps). O material sensivel a oxidacao biolégica (Foresti et
al., 2006) é divido, em parte, por uma fracdo biodegradavel sollvel (DQOysa) de
grande interesse aos processos bioldgicos de tratamento de despejos liquidos. As
dimensdes das particulas séo de rapida assimilacéo pelas bactérias heterotréficas e,
por isso, considerada como fonte de alimento ideal aos organismos acumuladores
de fosfato (OAF), bem como os desnitrificantes, por permitir metabolismo mais
rapido. A fracdo restante corresponde a DQO biodegradavel particulada (DQOppa),
que é lentamente biodegradavel. Somente apds a adsorcdo deste material pela
superficie do lodo, inicia-se a ruptura das cadeias carbodnicas de alto peso molecular,
transformando-as em moléculas de cadeia curta por meio de uma populacdo mista
de microrganismos, que possibilitam a lise e posterior absor¢do dos monémeros. Em
ambientes anaerobios, a matéria organica particulada é degradada por exoenzimas
excretadas pelas bactérias fermentativas hidroliticas (TEIXEIRA, CHERNICHARO e
AQUINO, 2008).



As bactérias heterotréficas inferiores ndo tem habilidade de decompor
polimeros, dessa forma, necessitam de uma parceria com uma cultura diversificada
de microrganismos em aguas residuarias, para garantir seu metabolismo, utilizando
mondmeros soluveis ou acetato (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999).

O material susceptivel a oxidacéo, apenas por processos quimicos (DQOnpa),
€ constituido por substancias complexas, as quais exigem tratamentos de
degradacdo mais sofisticados e onerosos, como por exemplo, o tratamento por
fotocatdlise — que consegue romper o anel benzénico de compostos aromaticos,
dentre outras degradacdes, e torna-los biodegradaveis (RAMDANI et al., 2010). A
DQO néo biodegradavel se fraciona em duas fracdes: solivel (DQOnpsa), que nao é
afetada pela acdo bioquimica dos microrganismos e se apresenta juntamente com o
efluente depurado, como também a fra¢éo particulada (DQOnppa) que, geralmente, é
adsorvida pela substancia extracelular polimérica (SEP) e mantém-se aderida no
lodo, sendo descartada, parcialmente, com o lodo de excesso.

O percentual das fracdes biodegradaveis (soluvel e particulada) e néo

biodegradaveis (soluvel e particulada) podem ser estimadas a partir das equacdes

seguintes:

fy, = DQOpa/DQO0a : fp: fracdo biodegradavel; (3.5)
fos = DQOpsa/DQO0pa  : fis: fracd@o biodegradavel soluvel, (3.6)
fop = fo - Tos : fop: frac@o biodegradavel particulada; (3.7)
fn=1-"1 : fo: fracéo ndo biodegradavel; (3.8)
fabs = DQOnpsa/DQO01  : frps: fracdo ndo biodegradavel soluvel; (3.9)
fabp = frb — frbs -fapp: fracdo néo biodegradavel particulada; (3.10)

O sistema de tratamento bioldgico de &guas residuarias, ndo apresenta
eficiéncia na degradacdo da DQO considerada nao biodegradavel, indicando
necessidade de técnicas que permitam tornar este tipo de substrato susceptivel a
acdo metabdlica das bactérias e, s6 entdo, adiciona-los ao sistema como fonte de
alimento (PRIAMBODO e KARNANINGROEM, 2010).

A Tabela 1 indica os valores que relacionam as fracdes biodegradaveis e ndo

biodegradaveis de esgoto urbano da cidade de Campina Grande - PB.



Tabela 1 Quantificacdo das fragBes organicas do esgoto bruto de Campina Grande

em épocas diferentes:

Afluente FracOes Organicas Referéncias
b | b
fbs fop fnb
Esgoto bruto 0,25 0,63 0,12  Coura Dias et al., 1982
" 0,27 0,53 0,2 Silva, 2003
" 0,09 0,64 0,27 Nobrega, 2009
: 0,1 0,56 0,34 Henrique, 2010

Os valores da fracédo solluvel e biodegradavel (fns), observadas na Tabela 1,
nos anos de 1982 e 2003, apresentaram valores proximos (25 e 27%), indicando
que os habitos alimentares da populagcdo mantiveram-se constantes. Porém, nos
altimos anos, observa-se uma reducédo drastica da f,s no esgoto bruto, que vem a
preocupar quando se trata processos (remocao de fésforo e desnitrificacdo), que
atingem eficiéncia no tratamento a partir da rapida assimilagdo de matéria organica
biodegradavel e solivel. A fragcdo biodegradavel e particulada ndo apresentou
grandes oscilagdes durante todo periodo verificado.

Com base nos dados da Tabela 1, o afluente analisado indicou aumento de
7% na fracdo orgéanica ndo biodegradavel. Em um intervalo de seis anos (2003 a
2009), observou-se aumento da f,, = 7%, sendo considerado baixo, se comparado a

elevacéao desta fracdo entre os anos de 2009 e 2010, que foi de 7%.

3.2 Composicdo da matéria organica no lodo ativo

Segundo Feng et al., (2009), o lodo ativado é constituido principalmente de
proteinas e carboidratos que representam um percentual de 40 e 7%,
respectivamente. O restante se caracteriza por lipideos (0,4%) e outros constituintes
(52,6%) em percentual de sélidos suspensos totais, que representam a massa
bacteriana.

A identificacdo dos sélidos de um substrato geralmente € determinada pelo
método gravimétrico, retirando a umidade do material a uma temperatura de 103 ou
105°C e por meio da ignizacdo da amostra a 550°C (APHA, 1998).



As fracbes do lodo ativado foram propostas por Marais e Ekama (1976),

conforme as Equacgdes 3.11 e 3.12:

onde:

X: sélidos suspensos totais;
Xy: sélidos organicos volateis;
Xa: lodo ativo;

Xe: residuo enddgeno;

Xi: material inerte;

Xin: matéria inorganica.

O lodo ativado no licor misto compde-se de solidos suspensos totais (X,
subdividido em sélidos organicos volateis (X,) e os solidos inorganicos (Xi,). A
fracdo organica subdivide-se em trés porcdes, que compreende: lodo ativo (Xa),
residuo endogeno (Xe) e material inerte (X;). Os microrganismos que metabolizam o
material biodegradavel sdo considerados lodo ativo (Xj), que incluem 0s grupos
heterotréficos e autotréficos. A biomassa heterotréfica (Xy) utiliza o substrato
rapidamente biodegradavel (DQOy,) para seu metabolismo, no sistema de lodo
ativado, sem limitacdo de oxigénio (METCALF & EDDY et al., 2003). A DQOy;, €,
inicialmente, hidrolisada e posteriormente metabolizada. A biomassa autotrofica,
considerando os microrganismos nitrificantes (Xy), utiliza para seu crescimento e
producdo de novas células o carbono inorganico (CO,). A partir do tempo de
retencao celular adotado é possivel estimar qualitativamente a populagcédo bacteriana
atuante no sistema de tratamento bioldgico (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999).

O desempenho dos microrganismos aerébios e anaerdbios pode ser avaliado
a partir da degradacéao dos solidos. Geralmente, considera-se que a fracdo inativa
(X)) e o residuo endogeno (X¢), hdo sao sensiveis as reac¢des bioquimicas das

bactérias (RAMDANI et al., 2010). O residuo endogeno resulta da respiracdo



endodgena que inclui decaimento, lise, manutencdo de energia e predacdo. Ja a
fracdo inerte, compreende as substancias ndo biodegradaveis ou recalcitrantes.

Geralmente, sdo citados dois modelos para descrever o processo de
formacao do residuo endégeno. O modelo de Mckinney (1960), denominado de
respiracdo enddgena, ocorre a partir da degradacado do substrato na presenca de
oxigénio dissolvido, formando a biomassa heterotrofica. Apds o consumo de todo o
substrato disponivel, inicia-se a degradacdo do protoplasma celular, para
manutencado de energia. Com pouca disponibilidade por alimento, inicia-se a morte
da célula, obtendo como produto final o residuo endogeno. O segundo modelo —
denominado morte/regeneracdo de Dold, Ekama e Marais (1980) —, explicam a
biodisponibilidade da biomassa degradada pelos organismos ativos, a fracao
acumulada permanece no sistema como residuo enddgeno.

A matéria inorganica (Xi,), também denominada de sodlidos fixos, é
quantificada ap0s a volatilizacdo da matéria organica, que pode corresponder a 20%
de sais e solidos inorgéanicos.

Ramdani et al., (2010) consideram que um sistema de lodo ativado,
alimentado com afluente totalmente soluvel e biodegradavel, reduz a composi¢céao do
lodo a duas fracdes, Xy e Xe. Sendo negligenciada a biomassa nitrificante, com o
acetato indicado como Unica fonte de carbono. Os autores compreendem a fracao
ativa do SSV no licor misto como, Xe = SSV — Xj.

Araudjo et al., (1998) formularam a primeira hipotese de degradacdo das
fracBes ndo biodegradaveis (X; e Xe) sob condicbes anaerdbias. Em temperatura de
25°C e TRC igual a 20 dias, os autores observaram extrapolacdo na curva de
degradacéo, indicando remocéao de 15% de SSV, que correspondeu a fracdo nula de
lodo ativo. A partir destes resultados, concluiu-se que ocorreu degradacédo da DQOn,
e do Xe, durante a digestdo anaerdbia. Laera et al., (2005) pesquisaram um bioreator
com membrana e observaram a degradacgéo das fracdes ndo biodegradaveis do lodo
ativo, apoés longos periodos de monitoramento (180 dias). Logo apos esse periodo,
verificou-se que SST, SSV e SSI mantiveram-se praticamente constantes, 0s
autores confirmam que houve um equilibrio entre o crescimento da biomassa,
metabolismo enddgeno e a solubilizagdo do material inorganico. Ekama et al. (2007)
monitoraram um digestor anaerdébio em temperatura de 37°C e TRC de 60 dias. Os



autores concluiram que as fracdes organicas do lodo ativo, que nado sao
biodegradaveis sob condicdes aerbbias, permanecem, dessa forma, em condicdes

anaerobias.

3.3 Lodo Ativado

3.3.1 Sistema de lodo ativado convencional

O sistema de lodo ativado foi assim denominado, por apresentar massa de
lodo constituida, principalmente, por bactérias ativas e protozoarios (MARA, 1978).

Adern e Lockett (1914) impulsionaram a descoberta do sistema de lodo
ativado por meio da aeracao de aguas residuérias e observaram o desenvolvimento
de uma massa de lodo em forma de floco que tinha capacidade de decompor
matéria organica, sendo possivel a separacao entre o liquido clarificado e a
biomassa por simples processo fisico de sedimentagéo. A adicdo continua de esgoto
na presenca de oxigénio acelerava o metabolismo das bactérias. As contribuicbes
destes autores tém sido aplicadas com exceléncia no tratamento de esgotos
domésticos e industriais, devido a producdo de efluentes com elevada qualidade
(VON SPERLING, 2002).

O processo de degradacdo da matéria organica biodegradavel, presente em
aguas residuarias, ocorre por meio de microrganismos, quando submetidos a
ambientes aerobios e/ou anaerdbios. A contaminac¢do do afluente com produtos
toxicos pode causar perturbacdo do processo de tratamento, inibindo a depuracéo
do esgoto (MONTEITH et al., 1995; O'BRIEN e TEATHER 1995; BHATTACHARYA
et al. 1996; PAXE'US, 1996).

O sistema convencional compreende as unidades de aeracdo (tanque de
reacdo) e tanque de decantacdo (decantador secundario). O lodo do sistema é
formado por flocos macroscopicos, devido a presenca de microrganismos
filamentosos, que tem a capacidade de adsorver principalmente bactérias, particulas
inertes e residuos enddgenos. Essa adsorcdo € realizada por uma substancia
extracelular polimérica (SEP) (Morgan, Forster e Evison, 1990), excretada pelos
microrganismos que possuem uma espécie de tentaculos. O processo de separagao
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sélido-liquido pode ser interferido pela ma formacao do floco, quando se desenvolve

no reator:

e Lodo filamentoso: quando ha predominancia no lodo de organismos
filamentosos, os tentaculos impedem o contato direto entre os flocos que
permanecem ligados pelos filamentos. Neste caso, o floco apresenta
estrutura bastante resistente, ao ponto de ndo romper quando submetida as
turbuléncias do processo de aeracado. A ligacao formada entre os flocos, por
meio dos filamentos, torna a estrutura insatisfatoriamente densa para
sedimentar. Contudo, o efluente é clarificado pela decantacdo dos solidos,

porém torna-se inadequado para descarte (FIGUEIREDO et al., 1997);

e Lodo cabeca de alfinete: ha concentracdo insuficiente de microrganismos
filamentosos, formando flocos pequenos, pouco densos, que sedimentam
lentamente. Dessa forma, na etapa de descarte, o efluente encontra-se turvo,

indesejavel para langcamento em corpos receptores.

A formacdo do floco ideal para sistemas de lodo ativado deve incluir um
equilibrio entre as populacdes de organismos filamentosos e as bactérias que sao
adsorvidas (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999). A transferéncia de oxigénio no floco
é realizada, inicialmente, na superficie. Com isso, ha menor possibilidade de manter
oxigénio nas regides mais internas, podendo tornar a area central anaerébia
(MUSTAFA et al.,, 2009). A dupla camada (anaerdbia/aerdbia), que pode ser
formada no floco, tem a vantagem de favorecer os processos de 6xido-reducdo dos
compostos organicos que se deseja remover do esgoto.

As etapas que regem o sistema iniciam-se pela alimentacdo, seguida por
reacao, decantacdo, descarte do efluente tratado e descarte do lodo. Parte do lodo
retirado do sistema retorna ao tanque de aeracdo com a finalidade de manter a
concentragdo de solidos ativos do sistema e efetivar a remogéo de matéria organica.
Devido a eficiéncia deste tipo de sistema, o tempo de detencdo hidraulica (TDH) é
baixo, medido em horas e, por isso, a implantacdo do sistema de lodo ativado néo
exige grandes &reas (VON SPERLING, 2002). O tempo de retengdo celular (TRC)
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pode ser determinado como a raz&o entre a concentracdo de SSV no reator e a
massa de lodo descartada diariamente (DENNIS e IRVINE, 1979).

Os processos metabdlicos do sistema iniciam-se com a fase de enchimento
no tanque de aeracdo, em que h& decomposicdo do material carbonaceo
biodegradavel e, ao mesmo tempo, desenvolvimento microbiano (SANTOS, CYBIS e
GEHLING, 2007). Em seguida, o licor misto é lancado no decantador secundario,
onde o liquido depurado decanta e os flocos macroscopicos sedimentam. Apés a
separacao das fases, o efluente é destinado ao corpo receptor e o lodo de excesso €
removido do sistema para sua posterior estabilizacao.

Para que o metabolismo bacteriano atue de forma enfatica na producao de
novas células, dioxido de carbono (CO;) e agua (H,0), € essencial que a relagédo
entre alimento (A) e microrganismo (M) se mantenha na faixa determinada dos
valores padrdes. A concentracdo de alimento aplicada ao sistema é inversamente
proporcional ao volume do reator. Afluentes de alta carga contribuem em reatores
pequenos, de forma a induzir o consumo de todo material organico a um TRC
elevado, o tempo de permanéncia do lodo no reator garante a remogao do substrato.
Paralelamente a isso, tanques maiores compreendem afluentes de baixa taxa,
provocando busca mais acentuada por alimento, devido a pouca disponibilidade de
fonte de carbono, os organismos sao forcados a degradar o préprio protoplasma
celular. A relacdo A/M, para o sistema de lodo ativado convencional em termos das
concentracbes da demanda biologica de oxigénio (DBOs) e de soélidos suspensos
volateis, encontra-se no intervalo compreendido entre 0,3 e 0,8 KgDBOs/KgSSV.d
(VON SPERLING, 2002).

3.3.2 Sistema de lodo ativado em reator de batelada sequencial

O sistema de lodo ativado em bateladas sequenciais permite flexibilidade em
sua configuracéo, adaptando todas as etapas do ciclo em um mesmo tanque, que
inclui a oxidacao da matéria carbonacea, remocéao de nutrientes e separacao solido-
liquido por processo fisico (MANNING e IRVINE, 1985). Em cada batelada, ha uma

sequéncia de etapas que se repetem ao final de cada ciclo e compreende a fase de

12



enchimento, reacdo, sedimentacdo, descarte do liquido depurado, como também
repouso (Irvine e Bush, 1979) e descarte do lodo de excesso.

Nolasco e Manoharan (1999) observavam limitagbes em pesquisas
envolvendo RBS, sobre informacdes de rendimento, eficiéncia, custos de construcao
e areas de otimizacdo no projeto e operacdo dos sistemas. O processo de
tratamento de &guas residuarias operado em RBS reduz 60% dos custos se
comparado com o sistema de lodo ativado convencional, obtendo melhor qualidade
do efluente e exigindo menor tempo de aeracdo. (NG et al.,1993). Atualmente,
pesquisas com RBS em tratamento de aguas residuarias tém evoluido, devido ao
aumento em pesquisas sobre os aspectos bioquimicos de esgotos domésticos,
industriais e também na area de controle de processos (GUIMARAES, 2003). O
RBS, que possui em sua configuracdo biomassa suspensa, apresenta melhor
desempenho na remocao de DBO que o sistema convencional (VENKATAMOHAN
et al.; 2005).

Os ciclos operacionais podem ser manipulados para induzir a remocgao de
nutrientes, sobretudo remover fésforo e nitrogénio simultaneamente. A possibilidade
de adicionar uma zona anaerdébia durante e apés a fase de enchimento, submetendo
0 reator a mistura completa do licor misto, permite a degradacdo dos polimeros e
assimilacdo dos monbmeros dissolvidos pela massa de lodo favorecendo,
sobretudo, dois fatores: menor necessidade de aeragcdo para oxidar o material
carbonaceo restante e permitir que todo o nitrato seja removido, durante a
desnitrificacdo (VON SPERLING, 2002). Rim et al. (1997) favoreciam os processos
de nitrificagdo e desnitrificagdo, submetendo o sistema a condigbes alternadas de
periodos andxicos e aerobios.

O uso de reatores em bateladas sequenciais, operados com alta carga
organica, apresentam como principais vantagens: remocao simultdnea de matéria
organica e nutrientes (incluindo fésforo e nitrogénio), sob condi¢cbes alternadas
(presenca/auséncia de OD); flexibilidade de operacao, adaptando o tempo de reagao

e o volume do reator, conforme as caracteristicas do afluente (Carucci et al., 1999).
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3.4 Remocéo biolégica de nutrientes

3.4.1 Remocéo bioldgica de fésforo

O ciclo do fosforo pode ser entendido quando na fase anaerObia e em
presenca de matéria organica biodegradavel e solavel suficiente, ha inducdo da
quebra do polifosfato. Com isso, as bactérias obtém energia para armazenar
polihidroxidobutirato (PHB), sendo o ortofosfato liberado para a fase liquida (MINO et
al., 1987). O acetato e o propionato, moléculas de cadeia curta, sdo indicadas como
fonte de carbono mais eficiente para o aumento da liberacdo de fosforo na fase
anaerobia (Tasli, Artan e Orhon, 1997), bem como para desnitrificacdo em condi¢gdes
anoxicas (TAM, LEUNG e WONG, 1994; SORM et al.,, 1997). Na fase seguinte,
aerdbia ocorre oxidacdo do PHB e captura do fésforo solivel. Acreditava-se que
durante o processo de remocao biolégica de nutrientes, os OAF’'s ndo poderiam
utilizar nitrato como aceptor de elétrons para seu crescimento, nem para acumular
fosfato em condigcbes aerdbias (WENTZEL et al., 1989). Posteriormente, surgiram
hipoteses de que a populacdo removedora de fésforo € compreendida em dois
grupos: um grupo capaz de utilizar tanto oxigénio quanto nitrato como aceptor de
elétrons (OAF’s e desnitrificantes) e outro grupo capaz de utilizar apenas oxigénio
(OAF’s aerobios) (GERBER et al.,, 1987; KERRN-JESPERSON e HENZE, 1993;
MEINHOLD et al., 1998). Em sistemas enriquecidos com OAF’s e desnitrificantes foi
verificado bom desempenho da remocéo de fosforo (KUBA et al., 1993; SORM et al.,
1998).

O carbono orgéanico pode ser utilizado simultaneamente pelos OAF’s e
desnitrificantes, consequentemente, a concentracdo de carbono organico contida no
esgoto doméstico, que geralmente é baixa, torna-se um fator limitante no processo
de remocao de fosforo e nitrogénio. O emprego dos dois grupos de microrganismos
participantes destes processos pode possibilitar a reducao de producédo de lodo e a
demanda por aeracédo (COPP e DOLD, 1998).

A concentracdo de DQO, rapidamente biodegradavel (DQO,), determina a
eficiéncia de armazenamento de PHB e, consequentemente, captura fésforo soltvel.

Pode haver “Luxury Uptake” (Marais et al., 1983), quando o lodo absorve um
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percentual de fosforo acima (superior a 0,025 mgP/mg SSV) do que normalmente
ocorre quando se utiliza agua residuaria como fonte de carbono (VAN HAANDEL e
MARAIS, 1999). As condi¢des ideais para ocorrer luxdria de fosforo exigem
concentracdo satisfatéria de material de facil assimilacdo pelos OAF's e adi¢do de
fésforo no meio, para garantir elevada captura do mesmo na célula bacteriana. No
fim da etapa de aeracdo, o fésforo € removido junto com o descarte do lodo de
excesso, caso contrario, ele permanece no sistema.

Durante o processo de remocdo biolégica de fdsforo véarios grupos de
bactérias heterotréficas, consideradas aerdbias facultativas, participam das reacdes
metabolicas como Acinetobacter (primeiras identificadas), Pseudomonas,
Aeromonas, Moraxella, entre outras (METCALF & EDDY, 2003). Juni (1972) foi
capaz de identificar organismos capazes de reduzir nitrato a nitrito, conhecidos por
Acinetobacter. Este grupo de bactérias é capaz de utilizar nitrato, como alternativa
de aceptor de elétrons na auséncia de oxigénio molecular. Em sistemas com
configuracdo anaerdbia/aerdbia/anoxica, pode existir a presenca de organismos
acumuladores de fésforo e desnitrificantes (OAFD) (TSUNEDA et al., 2006). Testes
microbioldgicos indicaram que, durante a desnitrificacdo, ha significante fracdo de
organismos poli-P (LOTTER, 1985).

Quando o substrato disponivel para o sistema de tratamento apresenta DQO
particulada, como € o0 caso de esgotos domésticos, por exemplo, torna-se
necessaria a presenca de um grupo diversificado de bactérias no licor misto para
degradar os polimeros em particulas menores e, assim, garantir a assimilacdo do
material pelos OAF’s, que tém dificuldade em degradar a matéria organica que nao
se apresenta prontamente soltvel (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999).

Ekama, Siebritz e Marais (1983) observaram que sistemas com TRC mais
elevado (> 2 dias), favorecem a reducédo da eficiéncia de remocéo de fésforo por
unidade de massa de lodo removida. Indicando que, para o aumento da remogao
biol6gica de fosforo, torna-se favoravel, sistemas que operam com TRC mais baixo,

havendo maior producédo de lodo de excesso.
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3.4.2 Remocéo bioldgica de nitrogénio

A transformacéo do nitrogénio total kjeldahl (NTK), produzindo amonia, pode
ocorrer tanto em ambiente anaerdbio quanto aerGbio. A matéria organica
biodegradavel nitrogenada, advinda da uréia ou de proteinas, pode ser dividida em
amonia, nitrogénio organico sollavel e nitrogénio organico particulado. A hidrolise do
nitrogénio orgéanico particulado e do material orgéanico, lentamente biodegradavel,
ocorre simultaneamente. A sintese da amoénia se processa devido a degradacédo do
material nitrogenado soluvel pelas bactérias heterotroficas. O nitrogénio amoniacal
fornece energia para o anabolismo das heterotréficas e autotréficas nitrificantes. Na
presenca de oxigénio, ha formacdo do nitrato, que pode servir como aceptor de
elétrons quando submetido a condi¢cdes andxicas. O residuo enddgeno formado
pelos dois grupos de bactérias, participantes dos processos de nitrificacdo e
desnitrfificacdo, pode contribuir com a liberacdo de material organico nitrogenado no
licor misto, comportando-se como em um ciclo. Em ambiente aerébio ocorre
oxidagdo da amonia a nitrito (nitritagéo) e este a nitrato (nitratacdo) (HENZE et al.,
1987).

A desnitrificacdo exige ambiente isento de OD e concentracdo suficiente de
matéria organica oxidavel, neste processo a remocao de nitrato é proporcional a
quantidade de substrato soltvel utilizado durante o catabolismo (HENZE et al.,
1987).

As reacdes envolvidas nos processos de amonificacdo, nitritacao, nitratacao e

desnitrificacédo estéo representadas a seguir:

e Amonificagdo/ Assimilagéao:
RNH, + H,O + H" & ROH + NH," (3.13)

e Nitritacao:
NH;" + 3/20, — NO; + H,0 + 2H" + energia (3.14)

e Nitratacao:
NO, + 1/20, — NO3™ + energia (3.15)
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e Desnitrificacao:
C10H1903N + 10NO3 — 5N, + 10CO, + 3H,0 + NH3 + 100H" (316)

A Equacédo (3.13) indica producdo de alcalinidade durante o processo de
amonificacdo; 3,57 g CaCO3 sao formados por grama de nitrogénio na forma de
amoénia. Enquanto no processo de nitritacdo ocorre um déficit na alcalinidade, ha
consumo de 7,14 g CaCO;z; por grama de nitrogénio oxidado na forma de nitrito
(VILLAVERDE, GARCIA-ENCINA, FDZ-POLANCO, 1997). Observa-se que no
processo de nitratacdo ndo ha producdo nem consumo de alcalinidade, e a
necessidade por oxidante é inferior, se comparada a Equacdo (3.14) (VAN
HAANDEL e MARAIS, 1999). Na desnitrificacdo, ha producéo de 3,57 g CaCOg3 por
grama de nitrogénio na forma de géas. Indicando que, em condi¢Bes especificas que
favorecem o0 metabolismo das bactérias envolvidas, em todo processo de
transformacdo do nitrogénio, a concentracdo de alcalinidade consumida é
proporcional a concentracéo produzida (USEPA, 1993).

As bactérias responsaveis pela oxidacdo da amoénia sdo conhecidas como
aerdbias quimioautotroficas e utilizam diéxido de carbono como fonte de alimento. O
processo de nitrificacdo pode ser dividido em duas etapas: a nitritacdo (oxidacao de
N-NH;" em N-NO,) — tem como grupo de bactérias participantes Nitrossomonas,
Nitrosospira, Nitrosolobus e Nitrosorobrio —, e a nitratacdo (oxidacdo de N-NO; em
N-NO3) — tem como principais participantes os géneros Nitrobacter, Nitrococcus,
Nitrospira, Nitrospina e Nitroeystis. O processo de redu¢do do nitrato a 6xido nitrico
(NO), o6xido nitroso (N,O) e nitrogénio gasoso (N,) é desenvolvido por bactérias
aerobias facultativas em que se encontram presentes 0os géneros Achromobacter,
Acinetobacter, Agrobacterium, Alcaligenes, Arthrobacter, Bacillus, Chromobacterium,
Corynebacterium,  Flavobacterium,  Hypomicrobium,  Moraxella,  Neisseria,
Paracoccus, Propionibacterium, Pseudomonas, Rhizobium, Rhodopseudomonas,
Spirillum, Vibrio, Halobacterium e Methanomonas (METCALF & EDDY, 2003). As
bactérias nitrificantes como as Nitrossomonas e Nitrobacter podem apresentar
crescimento lento em idade de lodo baixa, de 2 a 5 dias (LUMBERS, 1984).
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3.4.3 Parametros relevantes nos processos de tratamento bioldgico

Os microrganismos que atuam nos processos de remocdo de nutrientes
possuem particularidades que, a principio, torna-se impraticavel o desenvolvimento
destes grupos no mesmo reator. Os organismos acumuladores de fosforo (OAF’s) e
0s nitrificantes possuem bom desempenho dos seus processos metabdlicos em TRC
diferentes (EKAMA, SIEBRITZ e MARAIS, 1983; LUMBERS, 1984).

A disponibilidade de material biodegradavel e sollvel, juntamente com a
configuracdo do reator, pode permitir que ocorra eficiéncia na remocao simultanea
de fésforo e nitrogénio em um mesmo reator RBS (VON SPERLING, 2002).
Contudo, o controle de alguns parametros é essencial para permitir a manutencao

de condic¢des ideais, de acordo com o tipo de tratamento determinado, como:

e TRC e TDH: os valores destes parametros sdo determinados de acordo com
0 objetivo do processo, alguns microrganismos necessitam de um TRC maior
(em torno de 4 a 10 dias) (MARAIS e EKAMA, 1976), devido ao lento
crescimento, como € o caso das bactérias nitrificantes, enquanto as
heterotroficas removedoras de fésforo se desenvolvem com exceléncia em
TRC inferior a 3 dias;

e pH e alcalinidade: o pH é fator relevante durante o processo de nitrificagao,
cada molécula de amdnia oxidada libera dois prétons de hidrogénio, com isso,
0 meio tende a consumir alcalinidade. Diferentes autores relatam que a faixa
ideal varia entre 7,0 e 8,0 (JONES e PASKINS, 1982; PAINTER e
LOVELESS, 1983; ANTONIOU et al., 1990). Valores de pH menores que 6,0
podem diminuir o bom desempenho da nitrificacdo em até 90% (METCALF &
EDDY, 2003). A eficiéncia da atividade das Nitrossomonas ocorre entre um
intervalo de pH que varia de 7,9 a 8,2 (ALLEMAN, 1984). Abeling e Seyfried
(1992) relataram que valores de pH acima de 7,5 inibe a oxidag&o do nitrito,

ocasionando acumulo de nitrito no sistema;
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e AGV: a liberacdo de ortofosfato para a fase liquida é proporcional ao
consumo de acidos graxos volateis pelos OAF’s, assim a quebra da molécula
de polifosfato € favorecida quando houver disponibilidade suficiente de

matéria organica rapidamente soltvel;

e OD: no caso especifico do processo de remocéo biolégica de nutrientes a
concentracdo 6tima de OD se encontra na faixa de 1,5 a 2,0mg O,/L
(METCALF & EDDY, 2003). Segundo Henze et al. (1987), em condi¢gbes
aeroObias, a taxa maxima de remocdo do substrato organico supera quando
em ambientes anoxicos, indicando que o OD é mais reativo que 0 nitrato.
Baixa eficiéncia na producdo de energia foi observada utilizando o nitrato
como aceptor de elétrons (MURNLEITNER et al., 1997);

e Temperatura: em regibes tropicais onde a temperatura geralmente se
encontra acima de 25°C, a nitrificagdo se desenvolve em sistemas de
tratamento de aguas residuarias que utilizam a aeracdo como etapa do
processo, mesmo que o projetista do sistema ndo almeje esta finalidade (VAN
HAANDEL e MARAIS, 1999). Em paises que apresentam altos indices
pluviométricos este processo se torna oneroso, devido a necessidade de

aclimatacao do experimento.

3.4.4 Influéncias de NO; e NO3” durante a remocao de P

Geralmente, o esgoto doméstico ndo dispbe de matéria organica
biodegradavel soluvel suficiente para que se desenvolvam o0s processos de
desnitrificacdo e de remocao de fosforo, com isso, a competicdo por alimento entre
estes grupos de bactérias pode comprometer a eficiéncia do tratamento. Estes
organismos acumuladores de fosforo e desnitrificantes (OAFD) sdo bactérias
especiais, capazes de utilizar o oxigénio dissolvido ou combinado, como aceptor de
elétrons, presente no meio para oxidar o PHB e capturar o ortofosfato para dentro de
suas células (transformando-o novamente em polifosfato), ao mesmo tempo em que

reduz o nitrato a nitrogénio molecular.
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Comeau et al. (1987) relataram que a captura de fosforo na fase andxica nao
foi observada quando o nitrito foi utilizado como aceptor de elétrons. Porém,
Meinhold et al. (1999) verificaram que baixas concentragdes de nitrito ndo inibem a
captura de fosfato na fase andxica e pode servir como aceptor de elétrons.

A aplicacdo de uma fase anoOxica pode trazer vantagens, como a utilizacao do
nitrato pelos OAF’s para oxidacdo do material carbonaceo, ao mesmo tempo em que
reduz o nitrato a nitrogénio gasoso e reduz a producédo de lodo e o tempo de
aeracdo (ZHOU, ZHANG e FENG, 2010). Mas, pode-se considerar como
desvantagens, menor quantidade de fosforo capturada na fase andxica, quando
comparada a fase aerdbia. O nitrato € menos reativo durante o processo de
oxidacdo de matéria organica do que o oxigénio dissolvido. Na fase anoxica, 0s
organismos degradam menor concentracdo de matéria organica, com isso, a
quantidade de energia produzida para a captura do fésforo, pela biomassa, também
sera menor (OEHMEN et al. 2007).

Malnou et al. (1984) verificou que o nitrato poderia ser utilizado como aceptor
de elétrons para a captura de fésforo na zona andxica. A reducao da eficiéncia da
remocao de fosforo com a recirculacdo do nitrato para zona anaeroébia foi explicada
pela teoria de Fush e Chen (1975), afirmando que o nitrato cessa a acidogénese e
impede a remocao de fosforo pelas bactérias que assimilam &cidos graxos volateis,
desfavorecendo, também, o acumulo de PHB.

Zhou (2001, 2007) observou que o nitrito € mais reativo quando utilizado
pelos OAF’s como aceptor de elétrons na fase anodxica durante a oxidacdo do
polihidroxidobutirato, se comparado com o nitrato, quando o processo de remogao
biol6gica de fésforo se processa no mesmo ambiente em que ocorre a remocao do
nitrogénio. Concentracdo de nitrato entre um intervalo de 4-5mg/L nédo prejudica a
captura de fésforo na fase andxica e pode ser utilizado como aceptor de elétrons,
porém a concentracdo (= 8 mgN-NO,/L) poderd inibir completamente a captura de
fosforo na fase andxica (MEINHOLD, 1998).

Zhou, Zhang e Feng (2009) comprovaram que 0 uso da concentracdo de
nitrato igual a 30mg N-NO3/L, favoreceu a completa desnitrificacdo, bem como no
processo de assimilacdo do fésforo, utilizando o nitrato na mesma concentracdo

como aceptor de elétrons na zona andxica. Quando a concentracdo do nitrato
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apresentou valores inferiores ou superiores a 30mg N-NO3/L, 0 processo de
assimilacdo do fosforo se tornou comprometido. Outra comprovacéo observada foi a
utilizacdo bem sucedida do nitrito por parte dos microrganismos removedores de
fésforo e desnitrificantes, o aumento da concentracdo do nitrito favorecia a captura
do fosforo e a reducao do nitrito a nitrogénio gasoso.

Alguns autores indicam como a presenca de nitrito pode ser benéfica durante
a desfosfatagdo. Zhang, Huang e Hua (2010) observaram que a concentracdo de
nitrito inferior a 2mg N/L, na fase anaerdbia, ocorre satisfatoria liberacdo de fésforo,
devido a baixa competicdo por alimento entre os OAF e o0s organismos
desnitrificantes, a melhor faixa de pH, verificada tanto na fase anaerdbia quanto na
aerébia para remocdo do fosforo, se apresentou com valores entre 7,0 e 8,0
unidades de pH.
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4. MATERIAL E METODOS

4.1 Localizagdo do Experimento

O experimento foi instalado e monitorado na Estacédo de Tratamento Bioldgico
de Esgotos Sanitarios (EXTRABES), pertencente a Universidade Estadual da
Paraiba (UEPB), no municipio de Campina Grande — PB, com coordenadas
geograficas de 07° 13’ S e 35° 52’ W e altitude de 550m.

O sistema experimental era alimentado com esgoto bruto advindo de um poco
de visita de um interceptor da Companhia de Agua e Esgotos do Estado da Paraiba
(CAGEPA), o afluente era captado por uma bomba de marca KSB de 220W e
modelo 50-160K, com bdia controladora de nivel para regular o funcionamento da
bomba de recalque. Em seguida, o esgoto era encaminhado através de mangueiras
de plastico de 12mm de diametro para dois recipientes cilindricos com capacidade

de 100 litros cada, constituidos de plastico.

4.2 Descricao do sistema experimental

O experimento foi realizado em duas fases, sendo diferenciadas pelo tipo de
substrato utilizado e pelo tempo de retencgéo celular.

Na primeira fase foi utilizado esgoto enriquecido com cereais cozidos e
triturados por 30 minutos a 120 rpm, diluido no esgoto e, na segunda fase, foram
utilizados esgoto bruto e lodo de descarte triturado por 30 minutos a 120rpm.
Apenas o lodo triturado, adicionava-se uma vez por dia de forma manual.

Durante o periodo experimental foram operados e monitorados dois reatores,
0S quais eram constituidos de vidro em forma de paralelepipedo, com base
quadrada medindo 20cm, e altura de 60cm. Para o sistema de aeragdo foram
instaladas bombas ligadas a pedras porosas na parte inferior do reator, 0s
misturadores utilizados foram de baixa rotacdo, motor adaptado de marca BOSH de
12W de poténcia.

O esgoto que alimentou o sistema foi succionado por bombas dosadoras e o
efluente tratado era descartado através de valvulas solendides.
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4.3 Sistema experimental

Cada reator foi operado com um volume util de 16,8L e funcionaram com dois
ciclos por dia, sendo cada ciclo de doze horas, tratando 0 mesmo volume de esgoto
por ciclo 8,4L.

No inicio do experimento foram inoculados aos reatores uma biomassa de
lodo secundario, com a finalidade de otimizar o processo de tratamento. Os tempos
de retencgéo celular da 12 e 22 fases foram de 5 dias e de 3,36 dias, respectivamente,
o descarte do lodo de excesso foi realizado diariamente e de forma manual. Houve
necessidade de diferentes TRC no sistema experimental, conforme as condicdes
operacionais de cada reator. O RBS1 operou com idade de lodo de 5 dias, para
proporcionar a simultanea remocao de fésforo (TRC < 3 dias) (Ekama, Siebritz e
Marais, 1983) e de nitrogénio (TRC > 7 dias) (LUMBERS, 1984). Dessa forma,
determinou-se uma idade de lodo intermediaria (2 d < TRC < 7 d). No RBS2 foi
necessario adotar um TRC curto (3,36 dias), pois a remocao de fosforo foi priorizada
neste sistema, bem como utilizar parte do lodo de excesso (2,5L) como fonte de
alimento ao proprio reator (lodo de retorno).

Os substratos utilizados em cada fase e o periodo de monitoramento dos

sistemas estao descritos na Tabela 2.

Tabela 2 — Caracterizacdo de cada fase do experimento.

Diviséo do
Experimento Periodo de Monitoramento Substrato
12 FASE (RBS1) Janeiro (2010) a julho (2010) Esgoto bruto + Cereal cozido e triturado
22 FASE (RBS2) Marco (2010) a julho (2010) Esgoto bruto + Lodo triturado

Os reatores Sequenciais em Bateladas foram alimentados com esgoto bruto e
fontes adicionais de carbono, da seguinte forma:

e O reator 1 (RBS1) foi monitorado durante sete meses, alimentado com esgoto

enriquecido: 50g de feijdo mais 50g de arroz cozidos e triturados, em

seguida, diluidos em 100L de esgotos domesticos.
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A DQO do esgoto enriquecido foi determinada apds varias tentativas,
buscando estimar quantitativamente a média em termos de massa de cereais
desperdicada por habitante/dia e diluida no volume per capita de esgoto produzido.
Dessa forma, com base na Equagdo 4.1, a DQO do esgoto enriquecido foi
determinada em torno de 1000mg/L, esse valor sofreu algumas oscilagdes devido as
variacbes da DQO do esgoto bruto. O volume de esgoto foi fixado em 100L

(producéao per capita).

DQOcaIcuIado . Vcalculado = DQOdesejada . Vdesejado (4-1)

onde, DQOdesejada = 800mg/L; Vdesejado = 100L

Na Tabela 3, esta indicada a composicdo dos principais constituintes do
substrato utilizado na primeira fase, obtidas por meio da embalagem de cada cereal.
Com base nas Equacoes 4.2 e 4.3, referenciadas por Metcalf & Eddy (2003), foram
obtidas quantitativamente as composi¢cdes de carboidratos e proteinas em (1,07 g

DQO/g de carboidrato) e (1,5 g DQO/g de proteina), respectivamente:

e Carboidrato:

CgsH1206 + 60, — 6CO5 + 6H,0 (42)
e Proteina:
C16H2405N4 + 16,50, — 6CO, + 12H,0 + 4NH;3 (43)
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Tabela 3 — Composicdo do substrato (cereais cozidos e triturados) utilizado na

primeira fase.

COMPOSICAO DO SUBSTRATO

Constituintes Feijdo Arroz

Massa

509 509

Carboidratos 7,12 g DQO/g de carboidrato - 13,33% 13,9 g DQO/g de carboidrato - 26%

Proteinas 48,9 g DQO/g de proteinas - 46,6% 8,4 g DQO/g de proteina - 8%
Fésforo 5,09 - 5,24% -
QOutros 34,83% 66%

Na segunda fase, o reator 2 (RBS2) foi monitorado durante cinco meses,
alimentado com esgoto bruto e lodo triturado. O lodo de descarte do sistema
era submetido a sedimentacéo pelo periodo de tempo médio de 1 hora, em
seguida, o sobrenadante era descartado e, o lodo sedimentado (cerca de 1L),
era triturado em um liquidificador industrial por 30 minutos, e, finalmente, esse
material era adicionado de forma manual ao reator uma vez por dia, durante o

periodo da primeira alimentacdo do sistema.

Tabela 4 - Ciclos operacionais do sistema.

ETAPAS TEMPO FASE

12 Alimentac¢éo — 50%(4,2L) 30 minutos M e S/A
Etapa sem aeracéao 2h 15min M e S/A
Etapa com aeracao 2h 45min MeA

22 Alimentagéo— 50%(4,2L) 30 minutos M e S/A
Etapa sem aeracéao 2h 15min M e S/A
Etapa com aeracéo 2h 45min MeA
Sedimentacgéo 45 minutos S/M e S/A
Descarga 15 minutos S/M e S/A
Tempo total do ciclo 12 horas

M = reacdo com mistura; A = reacdo com aeracao;

S/M = reacdo sem mistura; S/A = reacdo sem aeracao.
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Cada ciclo foi constituido das seguintes etapas:

Alimentacédo: cada ciclo recebia duas alimentacfes de 4,2L, com duracao de
30 minutos, totalizando 8,4L e uma hora de alimentacao por ciclo. O objetivo
de se ter duas alimentacdes no reator foi obter uma menor concentracéo de
nitrato ao final da fase aerada, para que a desnitrificacdo se completasse na

etapa anoxica;

Etapa sem aeracao: em cada ciclo aplicou-se duas fases anaerobias de igual
periodo. O reator foi alimentado durante os 30 primeiros minutos da fase
anaerobia, assim, o periodo sem aeracédo foi de 2:15h. Nessa etapa ocorre a
remocgdo de material carbonéceo, liberacdo do fosfato para a fase liquida e
transformacao do nitrato a nitrogénio gasoso;

Etapa com aeragdo: em cada ciclo funcionou duas fases com aeracdo de
igual periodo, cada uma de 2:45h. A presenca de oxigénio no sistema
favoreceu o processo de nitrificacdo, remocdo de matéria organica e

assimilacédo do fosfato pelo lodo;

Agitacdo: cada ciclo foi homogeneizado por 11h, iniciando na primeira
alimentacédo e com término no final da segunda fase com aeracao;

Sedimentacdo: com duracdo de 45 minutos em cada ciclo. Durante esse
periodo houve separacdo entre a fase sdlida e a liquida, em que o liquido

clarificado decantou;

Descarte do efluente: essa fase durou 15 minutos, em que o liquido tratado foi

removido do sistema, com isso, deu-se inicio a um novo ciclo.

Na Tabela 5 estéo indicadas as condi¢cdes operacionais de cada reator:
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Tabela 5 - Condicfes operacionais de cada reator.

Condicbes operacionais RBS1 RBS2
Volume atil do reator (L) 16,8 16,8
Idade de lodo (dias) 5 3,36
Volume de descarte de lodo diario (L) 3,36 5
Vazao (L/ciclo) 8,4 8,4
Vazao(L/d) 16,8 16,8
TDH (h) 12 12

O sistema foi operado com diferentes idades de lodo, diferentes fontes de
matéria organica e mesmo tempo dos ciclos, com o objetivo de avaliar a diferenca

de comportamento dos mesmos.

4.4 Teste Respirométrico

A respirometria é utilizada, geralmente, para quantificar e qualificar
substratos, para o controle e automacao dos sistemas de tratamento de esgoto, bem
como avaliar a biodegradabilidade dos compostos e identificar a presenca de
substancias toxicas de efluentes industriais (SPANJERS et al, 1993;
VANROLLEGHAM et al., 1994).

O respirdmetro utilizado nesta pesquisa foi do tipo aberto e semi-continuo,
desenvolvido por Catunda et al. (1996), juntamente com a Universidade Federal de
Campina Grande. O teste respirométrico teve como finalidade, avaliar a taxa de
consumo de oxigénio e a taxa de remocdo de matéria organica rapidamente
biodegradavel, em fungcdo dos organismos heterotroficos. Dessa forma, houve a
necessidade de utilizacdo da substancia alil-tioureia (ATU) para a total inibicdo da
atividade das bactérias nitrificantes. A ATU tem a propriedade de inibir a acdo da
enzima monooxigenase, que permite a oxidacdo da amoénia a nitrito (GINESTET et
al., 1998).

Com os respirogramas foi possivel comparar a concentracdo de material
organico soluvel e particulado presente nos substratos utilizados e avaliar o
metabolismo das bactérias heterotroficas. Além disso, pesquisas recentes, utilizando

apenas EB como fonte de carbono, também serviram como referencial.
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Para a realizacdo do teste foram necessarios uma CPU (Central Processing
Unit) para o armazenamento dos dados no programa Microsoft Excel, um software
S32c instalado para controlar a aeragcéo por meio do limite inferior (ativa aeragao) e
do limite superior (cessa aeracdo), previamente estabelecido. O registro da
concentracdo de OD nos periodos sem aeracdo permite o calculo da TCO. Os
demais materiais utilizados foram monitor, mouse e teclado. Além disso, foi utilizado
repirbmetro Beluga com saida para a CPU, aerador de oxigénio dissolvido, pedra
porosa, eletrodo de oxigénio, béquer de 2L e agitador magnético com bastdo para
haver uma mistura do lodo durante todo o teste.

A TCO registrada pelo software, juntamente com o eletrodo, pode ser

calculada através da Equacgéao (4.4).

TCO: taxa de consumo de oxigénio (mgO,.L™*.h™);

ODmax: concentracdo de oxigénio dissolvido maxima (previamente estabelecida)
(mgO2.L™);

ODnin: concentracdo de oxigénio dissolvido minima (previamente estabelecida)
(mgO,.L™Y);

At: tempo decorrido entre o registro da concentracdo méaxima e minima de OD
(horas).

Todos os gréficos dos testes respirométricos, apresentados neste estudo,
apresentam duas janelas: a que se encontra na parte superior indica a concentracao
de OD medida entre os intervalos inferior (1 mgO,/L) e superior (3 mgO,/L). A janela
inferior mostra a curva da TCO, também denominada de respirograma, que € obtido

pelo software S32c nos periodos sem aeracao.
4.4.1 Procedimentos
No inicio do teste, a amostra foi submetida a agitacdo e aeracdo controlada

pelo aparelho respirométrico Beluga para que toda a matéria organica presente
fosse consumida, levando a uma TCO (taxa de consumo de oxigénio) gradativa
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minima denominada TCO enddgena ou respiracdo enddgena. Em seguida, foi
retirada uma amostra de 75mL do licor misto para a realizacado das analises (DQO,
SST e SSV).

Quando a amostra atingiu a TCO enddgena, adicionou-se 10mL de ATU para
inibir a acdo das bactérias nitritantes (oxidam amonia a nitrito), com um intervalo de
5 a 10 minutos para ocorrer uma mistura completa da substancia com o licor misto.
Quando se deseja inibir o processo de nitrificacdo, recomenda-se a utilizagcdo de
10mL de ATU para cada litro de amostra analisada, esse volume é suficiente para
garantir a ineficacia do processo de oxidacdo da amoénia.

Em seguida, adicionou-se 300mL de esgoto enriquecido na primeira fase do
experimento, e, na segunda fase, o substrato adicionado era 300mL de lodo lisado.
Assim, procedeu-se da mesma forma até que a biomassa atingisse a TCO
endogena.

O fim do teste se d4 com a retirada de 75mL de amostra para as analises
(DQO, SST e SSV), com a finalidade de avaliar as variagbes nas concentracoes
inicial e final da biomassa e o percentual de recuperacao da fonte de carbono.

Com os dados de TCO obtidos nos testes, determinou-se por integracédo das
areas identificadas nas Figuras 19 e 20 e as demais em anexo, as fragdes,
biodegradavel solivel (DQOpsa) e biodegradavel particulada (DQOppa),
correspondendo a DQO,, e DQO. respectivamente, conforme a Equacgédo 5,

referenciada por Silva Filho (2003):

S = {A[1 - (fev . Y)I} . (V1/Vs) (4.5)

Sp: DQO do substrato biodegradavel (mg/L);

A: area do respirograma, descontando a respiracdo enddgena (mg/L);

foy: razdo DQO/SSV;

Y: coeficiente de rendimento celular (0,45 mgSSV/mgDQO) (EKAMA, 1976);
Vr: volume total do reator de bancada (substrato + biomassa);

Vs: volume do substrato adicionado.
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4.5 Procedimentos Analiticos

A eficiéncia do processo foi avaliada por meio de andlises fisico-quimicas
convencionais: pH, DQO, solidos totais, soélidos fixos, solidos volateis, solidos
suspensos totais, solidos suspensos volateis, NTK (nitrogénio total Kjeldhal),
nitrogénio amoniacal, nitrato, nitrito, alcalinidade total, ortofosfato e fosforo total
(APHA, 1998), referido na Tabela 6.

Tabela 6 - Parametros analisados no monitoramento dos sistemas, frequéncia em

gue foram realizados e seus respectivos métodos analiticos.

PARAMETROS FREQUENCIAS METODOS ANALITICOS REFERENCIAS
pH (unidade) Diaria Potenciométrico APHA (1998)
Alcalinidade (mg.L™Y) Diéria KAPP BUCHAUER (1998)
DQO (mg.L™) 2/semana Refluxacado fechada APHA (1998)
N-NTK (mg.L?) o/semana Micro Kjeldhal APHA (1998)
N-NH," (mg.L™) 2/semana Micro Kjeldhal APHA (1998)
N-NO73(mg.L™) 2/semana Salicilato de Sadio RODIER (1975)
N-NO, (mg.L™) 2/semana Colorimétrico APHA (1998)
P (mg.L™ . APHA (1998)
2/semana Espectrofométrico
P-PO, (mg.L™) . APHA (1998)
) 2/semana Espectrofométrico
ST(mg.L" APHA (1998
(mg )1 2/samana Gravimétrico ( )
STV(mg.L APHA (1998
(mg.L ") 2/semana Gravimétrico ( )
SSV (mg.L™) . APHA (1998)
2/semana Gravimetrico
SST (mg.L™) o APHA (1998)
2/semana Gravimetrico
TCO (mgO,.L™.h™) . S Respirometria
Diaria Semicontinuo
OD (mg.L™) o _
Diério Medidor de OD

4.6 ANALISES ESTATISTICAS

A analise estatistica dos resultados obtidos no sistema foi realizada através
de analises descritivas, utilizando o programa Microsoft EXCEL (2007).
Os dados coletados foram apresentados em graficos no modelo boxplot,

utiizando o programa Minitab 15 English. Este tipo de grafico indica a média,
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mediana, os valores do primeiro e do terceiro quartil, a diferenca interquartil, o
namero de determinacdes e os pontos que estdo fora do intervalo de confianca de
95% (outliers).
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5. RESULTADOS E DISCUSSAO

Serdo apresentados e discutidos os dados referentes ao periodo de

monitoramento das duas fases do sistema, operadas em reatores, em bateladas

sequenciais, tratando esgoto doméstico com alta concentracdo de solidos. Os

sistemas foram operados com valores de OD variando entre 1,5 a 2,0 mg.L* e

variacbes de temperatura ambiente de 24 a 35°C, considerados dentro da faixa

ideal para o processo de nitrificagéo e desnitrificacdo (METCALF & EDDY, 2003). Os

sistemas diferenciaram-se pela fonte de matéria orgéanica utilizada e idade de lodo

adotada como parametro operacional.

Para cada fase, serdo discutidas as

concentracbes e 0s comportamentos dos principais parametros fisicos e quimicos.

Na primeira e segunda fase do experimento, foram realizadas, para cada parametro,

28 e 18 determinacdes, respectivamente.

5.1 pH e Alcalinidade

Os dados de pH estado indicados nas Figuras 4 e 5, em que € possivel avaliar

o comportamento das fases tanto no afluente quanto do efluente.

pH

8,0

7,84

7,64

7,4

XK

7,24

7,04

|

Afluente(1)

Afluente(2)

Figura 4 Comportamento do pH do afluente durante a 12 e 22 fases do experimento.
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Figura 5 Comportamento do pH do efluente durante a 12 e 22 fases do experimento.

Em ambas as fases, os valores de potencial hidrogeniénico do afluente se
mantiveram entre 7,0 e 8,0 unidades de pH, considerados ideais para 0S processos
de nitrificacdo (METCALF & EDDY, 2003). As médias do afluente do RBS1 e RBS2
foram de 7,49 e 7,36 unidades de pH, respectivamente.

O reator 2 apresentou dois valores outliers, que se encontram fora do
intervalo de confianca de 95%, conforme a Figura 4. Os valores dos quartis (Q1 e Q3)
oscilaram 7,25 e 7,77 unidades de pH (fase 1) e, na segunda fase, variaram de 7,18
e 7,41 unidades de pH. O reator 1 apresentou maior variagao interquartil (d = 0,52),
superando o RBS2, que atingiu diferenca de 0,23 unidades de pH.

Na Figura 5, estéo indicadas as concentragcdes médias obtidas no efluente do
RBS1 que foi alimentado com esgoto enriquecido com cereais cozidos e triturados, e
no efluente do RBS2, alimentado com lodo triturado, foram respectivamente de 7,84
e 7,69 unidades de pH. Esse valor obtido no efluente do RBS1 favoreceu da
atividade das Nitrossomonas que apresentam bom desempenho em uma faixa de
pH entre 7,8 e 8,0 (JETTEN et al.,, 1999; STROUS et al., 1999b), o que néo foi
observado no efluente do RBS2, que indicou valor médio de pH ndo compativel as
exigéncias do processo de nitrificagdo. As variacdes dos efluentes em um percentual
de 50% foi entre 7,7 e 7,9 unidades de pH (efluente 1) e, para o efluente 2, foi entre
7,43 e 7,9 unidades de pH. A maior estabilidade foi observada no RBS1 que
apresentou d = 0,2, enquanto o reator 2 apresentou variacdo interquartil de 0,47.
Campos et al. (2007), operando um reator de lodo ativado, obtiveram 100% de

eficiéncia no desempenho do processo de nitrificacéo, adotando pH 9,0 e 10.
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Os valores de alcalinidade do afluente e do efluente, obtidos no RBS1 e no
RBS2, estdo indicados nas Figuras 6 e 7, que permitem a comparacdo do

desempenho dos reatores bioldgicos no fim do processo de desnitrificacao.
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Figura 6 Comportamento da alcalinidade do afluente durante a 12 e 22 fases do
experimento.
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Figura 7 Comportamento da alcalinidade do efluente durante a 12 e 22 fases do
experimento.

Os valores de alcalinidade total do afluente e efluente foram determinados
para avaliar o desempenho na remocao de nitrogénio, com o auxilio dos valores de
amonia, e, nitratos obtidos dos efluentes dos dois reatores monitorados, durante a
iInvestigagéo experimental.

Os valores da concentracdo média e mediana foram semelhantes no afluente
do RBS1 de 390,43 mg CaCOg/L e 390,72 mg CaCOg/L, indicando boa distribuicao

35



normal dos dados, conforme Figura 6. A concentracdo média da alcalinidade no
afluente do RBS2 foi de 426,1 mg CaCOg/L. Valores de alcalinidade igual a 35 ppm
proporcionam bom desempenho da nitrificagdo, pois nestas condic¢des, dificilmente o
pH seréa reduzido, superior a 35 ppmCaCOg’, ndo favorece aumento relevante do pH
(VAN HAANDEL & MARAIS, 1999). Os quartis Q1 e Q3 foram, respectivamente, de
370 mg CaCOs/L e 417,44 mg CaCOs/L (RBS1). Contudo, no RBS2, o primeiro
guartil foi de 403,68 mg CaCOs3/L e o terceiro quartil de 451,82 mg CaCOgs/L. As
variacdes atingiram valores préximos em ambas as fases (RBS1: d = 47,44 mg
CaCOg/L; RBS2: d = 48,14 mg CaCO4/L).

Pode-se observar na Figura 7, que correu disparidade entre as concentracdes
médias dos efluentes, no RBS1 de 276 mg CaCOs/L e de 223,23 mg CaCOs/L, no
RBS2. Com base nos valores de amoénia (Figura 16) e nitrato (Figura 18) dos
efluentes, pode-se supor que no RBS1 ocorreu nitrificacdo seguida de
desnitrificacdo, ocorrendo recuperacdo de alcalinidade no fim do processo.
Enquanto o efluente do RBS2 apresentou valor elevado de alcalinidade, devido ao
baixo desempenho da nitrificagdo na primeira metade do monitoramento do reator, 0
periodo restante investigado apresentou nitrificacdo, porém nao desnitrificou. Os
valores do 1° e 3° quartil foram, respectivamente, de 244,36 e 323,79 mg CaCOs/L
no efluente do reator 1, enquanto no efluente 2 foram de 154,28 e 293,68 mg
CaCOg/L. Observou-se menor variabilidade na alcalinidade do sistema 1 (d = 79,43),
porém a variacao interquartil do RBS2 superou (d = 139,4), apresentando menor

estabilidade.

5.2 DQO FILTRADA

Nas Figuras 8 e 9 estdo repesentados o comportamento da DQO filtrada do

afluente e efluente nas duas fases operacionais.
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Figura 8 Comportamento da DQO filtrada do afluente durante a 12 e 22 fases do

experimento.
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Figura 9 Comportamento da DQO filtrada do efluente durante a 12 e 22 fases do

experimento.

Os dois afluentes utilizados para alimentacdo dos reatores RBS1 e RBS2
apresentaram concentracbes médias de DQO filtrada de 513 mgDQO.L™ e 308
mgDQO.L™?, respectivamente, indicados na Figura 8. O afluente do RBS1
apresentou valor de DQO filtrada, superior ao afluente do RBS2, visto que os cereais
apresentam maior concentracdo de matéria organica rapidamente biodegradavel se
comparada a concentracdo deste material contida tanto no esgoto doméstico,
guanto no lodo triturado, que foram juntamente utilizados como afluente na 22 fase.
Os valores dos quartis (Q; e Qs) foram 446 e 589 mgDQO.L™, e, para o sistema 2,
foram 257 e 351mgDQO.L™. A menor variagéo dos resultados foi verificada no reator
2 (RBS1: d = 143 mgDQO.L™; RBS2: d = 94 mgDQO.L™), visto que a concentracéo
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de DQO biodegradavel na fase 2 foi bastante baixa com relacdo a primeira fase.
Assim, o afluente do RBS2 apresentou menor variacdo. Artiga et al. (2007)
obtiveram eficiéncia de remocédo proxima (>97%) ao que foi obtido nos sistemas
RBS1(88,7%) e RBS2 (91%), conforme a Tabela 15 do apéndice. Os afluentes que
alimentaram o RBS1 e o RBS2, apresentaram concentracdo de DQO filtrada,
respectivamente, de 0,5 g/L e 0,31 g/L.. Os autores operaram um reator bioldgico
com membrana, alimentado com afluente, com concentracdo de DQO solavel entre
1 e 4 g/L e concentracdo de OD entre 3 e 4 mg/L. Nos primeiros dez dias de
monitoramente, observaram bom desempenho do processo de remocdo de DQO,
produzindo efluente ao longo do experimento com concentracdo de DQO filtrada
entre 20 e 100 mgDQOIL.

Conforme a Figura 9, as concentracbes médias no RBS1 e RBS2 de DQO
filtrada foram de 58 mgDQO.L™ e 28 mgDQO.L™, respectivamente. Os valores dos
quartis (Q1 e Qs) nos efluentes foram 43 e 71,5 mgDQO/L para o RBS1 e, no RBS2,
foram, 24,5 e 32 mgDQO/L, apresentando menor variacdo dos resultados na
segunda fase (RBS1: d = 28,5 mgDQOI/L; RBS2: d = 7,5 mgDQO/L). Observou-se a
representacdo de apenas um valor discrepante (outlier) no efluente do RBS2 que
foge ao intervalo de confianca de 95%.

Comparando a DQO filtrada do afluente e efluente de cada reator, percebeu-
se que a remoc¢ao de matéria organica soluvel foi proporcional nas fases de 89%, no
RBS1, e, no RBS2, a eficiéncia foi de 91%. Como apresentaram valores muito
proximos, pode-se afirmar que para DQO solluvel a eficiéncia de remocéao foi
praticamente igual nos dois experimentos. Hait e Mazumber (2011) apresentaram
diferentes valores de remogao de DQO em diferentes TDH. Em TDH de 3 e 8h, os
percentuais de remocao foram, respectivamente, de 50 e 80%. Os autores
monitoraram um sistema de lodo ativado, alimentado com substrato sintético com
alta carga orgéanica (10000 mg/L).

Mesdaghinia et al., (2010) monitoraram um sistema de lodo ativado de fluxo
ascendente, alimentado com substrato sintético, que continha caracteristicas
similares a esgoto doméstico (DQO: 277 mg/L). Apresentando valor de DQO muito
proximo a concentracdo obtida de DQO filtrada no afluente do RBS2 (DQO filtrada:
308 mg/L). Os autores adotaram um TDH igual a 6 horas e a remoc¢éao de DQO foi
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de 85,7%, sendo inferior a remocdo observada no RBS2 (91%), alimentado com
esgoto bruto e lodo triturado, e com TDH de 12 horas.

O RBS1, alimentado com esgoto enriquecido e concentracdo média de 513
mgDQO/L no afluente filtrado, apresentou percentual de remocéo de DQO filtrada de
88,7%. Este percentual encontra-se dentro da faixa de remocéao de DQO obtida por
Ghazy, Sakran e El-Tahaway (2010), que obtiveram um intervalo entre 86-95%.
Quando monitoraram um sistema de lodo ativado, alimentado com concentracdo de
matéria organica no afluente (334-500 mgDQOI/L) inferior a que foi verificada no
afluente do RBS1.

Salehi Moayed e Mirbagheri (2010) obtiveram resultados proximo ao que foi

obtido no RBS1, adotando TRC e TDH de 20 dias e 20 horas, respectivamente.

5.3 FOSFORO SOLUVEL

Nas Figuras 10 e 11, observou-se diferengcas nas concentracdes de fosforo

solivel detectadas no afluente e efluente das duas fases monitoradas.

Fosforo solGvel (mgP-PO43-/L)
N

Afluente(1) Afluente(2)

Figura 10 Comportamento do fosforo solavel do afluente durante a 12 e 22 fases do

experimento.
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Figura 11 Comportamento do fosforo solavel do efluente durante a 12 e 22 fases do

experimento.

Pode-se observar na Figura 10, que as concentracdes médias nos afluentes 1
e 2 foram, respectivamente, de 4,74 mgP-PO,%/L e 5,09 mgP-PO,*/L. Os quartis (Q
e Q) foram de 4,11 e 5,64 mgPO,>/L, para a fase 1 e, para a fase 2, de 4,43 e 5,85
mgP-PO,*/L. As variacdes nos dados apresentaram valores bem préximos de 1,53
mgP-PO4*/L no RBS1 e, no RBS2, de 1,42 mgP-PO,* /L.

As concentracbes médias de fosforo soluvel, indicados na Figura 11, nos
efluentes do RBS1 e RBS2 foram de 0,39 e 2,11 mgPO,*/L, respectivamente. Goel
e Noguera (2006), alimentando um RBS com acetato de sddio, obtiveram
concentracdo de fésforo soltuvel no efluente préxima ao que foi obtido no efluente do
RBS1.

Os valores dos quartis (Q1 e Qs) no efluente DO RBS1 foram de 0,22 e 0,46
mgPO,>/L, e de 0,92 e 2,83 mgPO.>/L, no efluente do RBS2. A segunda fase
também apresentou maior variacdo interquartil (1,91 mgPO4>/L) que a fase 1 (0,24
mgPO,%¥/L), indicando maior estabilidade na primeira fase. A disponibilidade de DQO
biodegradavel no reator 1 proporcionou a liberacdo de fésforo na fase anaerobia e
armazenamento suficiente de PHB. Com isso, foi possivel a oxida¢do do substrato
da célula bacteriana, seguida da captura de ortofosfato. Enquanto no RBS2 o
processo de remocdo de fosforo foi considerado insatisfatorio, devido a condicdes
desfavoraveis do meio relacionadas a baixa concentracdo de material de facil

degradacéo contido no lodo triturado.
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A massa de fosforo, no licor misto, obtida no fim da fase aerada do RBS1 e do
RBS2 foi, respectivamente, de 38,68 mgP/gSSV e 156,65 mgP/gSSV. A massa de
fésforo verificada no RBS2, que operou com carga organica solivel de 300
mgDQOI/L, foi um pouco superior a obtida por Lopez, Pons e Morgenroth (2006) de
140 mgP/gSSV, que, semelhantemente, operou um RBS com carga organica média
de 400 mgDQOIL.

5.4 COMPOSTOS NITROGENADOS
O comportamento da concentracédo do nitrogénio total de Kjeldahl, do afluente

e efluente, esta representado nas Figuras 12 e 13, nas duas fases de monitoramento

do sistema.
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Figura 12 Comportamento do NTK do afluente durante a 12 e 22 fases do

experimento.
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Figura 13 Comportamento do NTK do efluente durante a 12 e 22 fases do

experimento.

Na Figura 12, pode-se observar que as concentracdes de N-NTK nos
afluentes, durante o experimento, mostrou que 50% dos dados variaram entre 62,64
e 80,08 mgN-NTK/L(RBS1); 53,43 e 61,88 mgN-NTK/L(RBS2), apresentando
variacfes interquartis de 17,45 mgN-NTK/L(RBS1) e 8,45 mgN-NTK/L(RBS2). Com
concentracbes médias nos afluentes de 71,18 mgN-NTK/L(RBSL1), e, no reator 2, de
57,53 mgN-NTKI/L.

Os efluentes das duas fases apresentaram concentracdes meédias de 26,84
MgN-NTK/L no reator 1. No reator 2, foi de 29,49 mgN-NTK/L, conforme a Figura
13. O valor dos quartis (Q1 e Q3) foram de 23,49 e 31,21 mgN-NTK/L na fase 1, e, no
RBS2, foram de 21,73 e 34,46 mgN-NTK/L. As varia¢c0es interquartis, em 50% dos
dados, foram de 7,72 mgN-NTK/L no reator 1. J4 no sistema 2 foi 12,74 mgN-
NTK/L. Esses valores altos, observados, podem ser explicados, devido a elevada
concentracdo de proteinas (46,6% no feijdo + 8% no arroz) contida no afluente do
RBS1, isso leva a um processo mais lento de transformacéo para amonia. Enquanto
no sistema 2 , além do NTK do EB (57,53 mgN-NTK/L), também foi adicionado ao
RBS2, lodo de excesso com elevada concentracdo de NTK (151 mgN-NTK/L), que
pode ter contribuido com a baixa eficiéncia de reducdo deste parametro. O
percentual de remocéo de NTK no RBS1 foi de 62% e, no RBS2, foi de 50%. Park et
al., (2007) apresentou percentual de remocao de NTK entre 40 e 55%, apresentando
semelhanca com o valor obtido no RBS2, indicado na Figura 17 do apéndice. Wen et

al., (2009) obteve eficiéncia de remoc¢éo de NTK superior (93,3%), se comparado ao
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que foi obtido no RBS1 e no RBS2. Monitoraram um sistema de lodo ativado,
operado em bateladas, com TRC de 20 dias e alimentado com esgoto doméstico.

Yu e Zhou (2010) trataram afluente advindo de trés diferentes fontes: esgoto
domeéstico, esgoto fecal e percolado de aterro sanitario, com intervalos de
concentracbes de NTK, respectivamente, de 20-40 mg/L, 700-2500 mg/L e 2000-
8000 mg/L. Monitoraram um sistema anaerébio/anoxico/aerébio, com eficiéncia de
remocgdo de NTK (61%) muito préxima a remocéo obtida no RBS1 (61%), em que
utilizou-se um sistema andxico/aerodbio.

Os dois sistemas de lodo ativado, que foram operados no presente trabalho,
indicam os dados obtidos de nitrogénio amoniacal na entrada e na saida dos RBS,

conforme as Figuras 14 e 15.
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Figura 14 Comportamento do nitrogénio amoniacal do afluente durante a 12 e 22
fases do experimento.
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Figura 15 Comportamento do nitrogénio amoniacal do efluente durante a 12 e 22

fases do experimento.

Com base nos dados da Figura 14, a concentracdo média observada no s
afluentes do RBS1 e do RBS2 foram de 34,63 mgN-NH4'/L e 45,83 mgN-NH,4"/L,
respectivamente. As variagOes ocorridas em 50% dos dados dos afluentes foram
30,8 e 42,53 mgN-NH,4'/L (fase 1), e oscilou entre 44,51 e 47,52 mgN-NH4'/L na
segunda fase. O afluente 1 apresentou maior variacao interquartil de 11,73 mgN-
NH,*/L e, no afluente 2, foi de 3,02 mgN-NH,"/L. Visto que, o substrato utilizado no
reator 1 era constituido de 46,6% de proteinas.

Com base nos dados dos efluentes da Figura 15, o RBS1 apresentou maior
estabilidade que o RBS2, pois os valores das variacfes interquartis foram de 0,82 e
12,62 mgN-NH,;*/L para o RBS1 e RBS2, respectivamente. Com concentracées
médias de 1,01 mgN-NH,4"/L (RBS1) e 27,93 mgN-NH,"/L (RBS2). Vaipoulou, Melidis
e Aivasidis (2007) monitoraram um sistema andxico/aerobio, obtiveram efluente com
concentracdo de nitrogénio amoniacal (1,23 mg N-NH,4'/L) proxima ao que foi obtido
no efluente do RBS1.

As concentragdes de amonia nos efluentes, indicaram que 50% dos dados
variaram entre 0,57 e 1,39 mgN-NH,"/L (RBS1) e entre 21,16 e 33,78 mgN-NH,"/L
(RBS2).

No RBS1, a atividade nitrificante foi bastante satisfatéria, atingindo percentual
de 97,2% de remocao de nitrogénio na forma de amonia, conforme Figura 11 do
apéndice. Enquanto no RBS2 (39,2%), observou-se déficit na concentracdo de OD

que interferiu no processo de nitrificacdo, além da idade de lodo de 3,6 dias. Magri e
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Flotats (2008) operaram sistemas anodxico/aerdbio, com percentual de remocéo de
nitrogénio amoniacal de 98%, semelhante ao que foi obtido no RBS1.

A amonificacdo produz alcalinidade que € necessaria durante o processo de
nitrificacdo. Na fase 2, o processo de sintese da amonia foi considerado baixo, com
isso, houve producéo insuficiente de alcalinidade. Quando ocorre bom desempenho
do processo de amonificacdo, ha também satisfatéria producéo de alcalinidade, que
favorece a nitrificagcéo, produzindo efluente com baixa concentragédo de amonia.

Mazumder (2010) monitorou um sistema de lodo ativado, alimentado com
agua residuaria sintética que apresentava 1000-3500 mgDQOJ/L e 500-1750 mg N-
NH,;'/L. O sistema apresentou remocao de nitrogénio amoniacal acima de 90%,
sendo inferior ao percentual obtido no RBS1 (97,2%). Mirhossaini, Godini e Jafari
(2010) adicionaram diferentes concentracdes de DQO e amonia em um sistema de
lodo ativado. Obtiveram 79,84% de remocao de nitrogénio amoniacal quando a
concentracdo de DQO foi de 351 mg/L. Os autores concluiram que o aumento da
atividade heterotréfica pode inibir a nitrificacdo, devido a competicdo entre 0s
microorganismos heterotroficos e autotroficos.

Com base nos dados de nitrito, obtidos nos efluentes do RBS1 e RBS2, é
possivel comparar as eficiéncias do processo de nitritagcdo representadas na Figura
16.
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Figura 16 Comportamento do nitrogénio na forma de nitrito do efluente durante a 12

e 22 fases do experimento.
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Obteve-se durante o experimento concentracdes médias nos efluentes de
0,47 mgN-NO,/L (RBS1) e de 0,62 mgN-NO, /L (RBS2); e as variacdes em 50%
dos dados foram entre 014 e 1,08 mgN-NO,/L na primeira fase e, no RBS2, foram
entre 0,29 e 1,29 mgN-NO,/L. Conforme a Figura 16, as variagOes interquartis
apresentaram valores bem proximos de 0,94 mgN-NO,/L (RBS1) e de 0,79 mgN-
NO,’/L (RBS2), indicando estabilidade em ambas as fases.

As concentracdes de nitrato obtidas na saida dos reatores 1, permite verificar
qual sistema apresentou melhor desempenho durante o processo de nitratacao e

desnitrificacédo, observados na Figura 17.
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Figura 17 Comportamento do nitrogénio na forma de nitrato do efluente durante a 12

e 22 fases do experimento.

O RBS1 apresentou menor concentracdo de nitrato no efluente, como pode
ser verificado na Figura 17. As concentracdes meédias de nitrato nos efluentes foram
de 1,67 mgN-NO3z/L e de 12,11 mgN-NOs/L para os reatores 1 e 2,
respectivamente. A primeira fase do RBS1 apresentou valores da média (1,67 mgN-
NO3/L) e mediana (1,6 mgN-NO37/L ) bem proximos, apresentando dados com boa
distribuicdo normal. Elivania (2009), monitorando um sistema Bardenpho com
diferentes TRC e alimentado apenas com esgoto bruto obteve éxito durante o
processo de remocdo de nitrato. As concentracbes de nitrato obtidas foram,
respectivamente, de 1,46 mg/L e 0,8 mg/L, indicando resultados inferiores, se
comparado ao efluente do RBS1.
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Spagni e Marsili-Libelli (2009) obtiveram eficiéncia no processo de
desnitrificacdo de 90%, tratando lixiviado de aterro sanitario em sistema de lodo
ativado. Contudo, houve necessidade do uso de fonte de carbono externa (acetato),
durante o processo de reducdo do nitrato, devido a baixa concentracdo de DQO
biodegradavel do afluente.

Vale ressaltar que 50% dos dados oscilaram entre 0,94 e 2,09 mgN-NO37/L.
Na fase 1, apenas um ponto foi considerado fora do intervalo de confianca de 95%.
A variacao interquartil da fase 2, foi entre 3,18 e 15,29 mgN-NOz/L. O menor
intervalo interquartil  foi verificado no RBS1(d = 1,14 mgN-NO3/L),
consequentemente, apresentou também maior estabilidade, enquanto no RBS2 foi
de 12,11 mgN-NO3/L. Metade do periodo de operagdo do RBS2 foi sofrivel, quando
refere-se ao processo de nitrificacdo, devido a baixa concentracdo de OD
disponibilizada ao reator. Na segunda metade do periodo de monitoramento do
RBS2, a nitrificacdo foi favorecida com a regularizacdo da concentracdo de OD, mas
a desnitrificagdo ndo foi satisfatoria, devido & baixa concentragdo de substrato

oxidavel durante o processo.
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6. TESTES RESPIROMETRICOS DE BIODEGRADABILIDADE

Os testes respirométricos foram aplicados com a finalidade de verificar,
quantitativamente, a concentracdo de matéria organica biodegradavel contida no
afluente utilizado nas duas fases do experimento, até que ponto essas
concentracdes influenciaram na atividade metabdlica dos microrganismos.

Com base nos resultados de DQO, obtidos dos dois substratos utilizados,
foram realizados perfis de avaliagdo da remocao de matéria organica para as duas
fases do sistema. Para tanto, utilizou-se, além de determinacdes analiticas para
comparacdo de dados, a respirometria em ambiente aerdbio, que tinha como
finalidade controlar a concentracdo de oxigénio dissolvido (OD) e avaliar a taxa de
consumo de oxigénio (TCO). A concentracao de OD foi controlada em limites entre 1
e 3 mgO,.L™, simulando a concentracdo de operacéo do experimento em torno de 2
mgO..L™.

As areas dos graficos apresentadas nas Figuras 18, 19, e, em anexo, foram
calculadas tendo como base a area do trapézio, a cada dois pontos registrados nos
testes. Dessa forma, foi possivel dimensionar a biodegradabilidade do material
utilizado como fonte de carbono. Devido ao comportamento do grafico, no caso
especifico da primeira fase, pdde-se quantificar a DQO, rapidamente biodegradavel
(DQOy), e a DQO, lentamente biodegradavel(DQOy,).

Através de procedimentos analiticos, verificou-se que grande parte (96%) da
matéria organica contida no lodo triturado, apresentou-se como DQO bruta. Com a
realizacdo dos testes respirométricos na segunda fase, verificou-se que apenas 52%
da DQO filtrada foi sensivel a oxidacdo biolégica. Observou-se, na Figura 19, que a
maior regido ocupada no grafico indicou DQO de lenta degradacao. Indicando que o
processo utilizado de hidrélise mecéanica no lodo, ndo favoreceu a quebra satisfatoria

dos polimeros em moléculas de cadeia curta.

6.1 Testes respirométricos realizados na primeira fase do experimento

Na primeira fase do experimento, foram realizados seis testes

respirométricos. A Figura 18, representa um respirograma obtido no sexto teste com
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0 lodo do reator 1, os demais encontram-se em anexo, 0 substrato utilizado foi
esgoto enriquecido. O periodo de duragédo de cada teste oscilou em um intervalo de
3 a 6 horas. As substancias adicionadas foram 10 mL de alil-tioureia (ATU),
quantidade suficiente para inibir a atividade das bactérias Nitrossomonas para cada
1 litro de amostra analisada, bem como 300 mL de esgoto enriquecido com
concentracdo média de DQO filtrada de 180 mgDQO.L™ . A concentracdo média de
SSV do lodo foi de 1557 mgSSV.L*', que representou uma relacdo de 0,12
mgDQO.mgSSV™, indicando 12% de DQO por massa microbiana.
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Figura 18 Respirograma obtido durante um teste respirométrico de assimilacdo da

matéria organica.

6.1.1 Resultados da DQO através dos testes e analiticamente

Os célculos referentes a DQO, rapidamente e lentamente biodegradavel,
apresentados na Tabela 7, correspondem apenas a 1/3 do material filtrado, a qual
refere-se a fracdo teoricamente catabolizada no processo oxidativo. As areas
hachuradas, apresentas nas Figuras 18 e 19, indicam a DQOy, e DQOy, calculadas

no respirograma. Na DQOeman(1), foi considerada a DQOs que nao foi consumida, a
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diferenca entre a DQOs (adicionada) e a area. A recuperacdo indica quanto do
material adicionado foi consumido durante o teste, o calculo é feito pela razédo entre
a area (multiplicada por cem) e a DQOs (adicionada). As DQO, e DQOy,, nos testes,
foram calculadas por meio das areas dos gréficos, que teve como base, cada ponto
registrado. A Figura 18 indica os pontos onde cada DQO apresenta inicio e fim.

A enddogena representada no teste respirométrico, indica que toda a matéria
organica rapidamente e lentamente biodegradavel, ja foi oxidada, restando uma
parte que ndo sera oxidada ou levara um tempo maior para se estabilizar. A END-1
(enddégena 1) e END-2 (enddgena 2) foram calculadas analiticamente. A primeira foi
calculada com uma amostra coletada do ultimo ponto anterior a adicdo do substrato,
representando a concentracdo de DQO: que se apresentava no inicio do teste
contida no licor misto. A segunda foi calculada com uma amostra coletada no ponto
de menor valor, caracterizando o fim do teste, que representou a concentracao de
DQOs que esteve presente no inicio do teste, mais uma parte da DQO;s (adicionada),
que néo foi consumida durante o teste. A DQO,eman. fOi Obtida através da diferenca
entre a END-2 e a END-1. Enquanto que a DQOcqns. fOi representada pela diferenca
entre a DQOx (adicionada) e a DQOyeman.

Tabela 7 Indica a DQO filtrada, rapidamente e lentamente biodegradavel, na

primeira fase, através do teste e do procedimento analitico.

Respirometria Analitica
TESTES SSV DQOf Area DQO (%) DQOrb DQOIb END-1 DQO END-2 DQO
(reman.1) (cons.) (reman.2)

T-1 1346 53 30 23 57 22 9 65 45 73 8
T-2 1285 51 38 13 75 29 10 76 47 80 4
T-3 1687 64 45 19 70 34 12 65 41 88 23
T-4 1702 62 61 1 98 44 20 60 30 92 32
T-5 1479 65 56 9 86 43 15 62 57 70 8
T-6 1842 63 56 7 89 42 16 70 59 74 4
Maximo 1842 65 61 23 98 44 20 76 59 92 32
Médio 1557 60 48 12 79 36 14 66 47 80 13
Minimo 1285 51 30 1 57 22 9 60 30 70 4

SSV: sélidos suspensos volateis (mg/L); Area: DQO,, + DQO,, (mg/L); (%): Recuperacao;
DQOy,: DQO rapidamente biodegradavel (mg/L); DQO: DQO lentamente biodegrdavel (mg/L);
DQOy: 1/3 da DQO filtrada adicionada (mg/L); DQOeman.: DQO remanescente (mg/L);
DQO¢ons.: DQO consumida (DQO,, + DQOy); END-1: DQO inicial filtrada do licor misto;

END-2: DQO final filtrada do licor misto.
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Com os dados apresentados na Tabela 7, torna-se possivel obter um
comparativo entre os resultados calculados nos testes e, analiticamente, a partir das
concentracoes de DQO degradada e n&o degradada.

Em todos os testes, os valores da DQO degradada analiticamente, superaram
os valores calculados através da respirometria, exceto nos teste 3 e 4, isto pode ser
explicado devido ao rapido desenvolvimento dos microrganismos no afluente, que
pode ter levado ao consumo de parte da matéria organica contida na amostra a ser
analisada.

As concentracdes médias da DQO, degradada e ndo degradada, nos testes
foram respectivamente de 48 mg.L' e 12 mg.L?, pode-se observar grande
aproximacéo com os valores obtidos analiticamente, que foram, respectivamente, de
47 mg.L e 13 mg.L ™.

Os dados obtidos nos dois métodos utilizados indicam que, no esgoto
enriguecido, ha predominancia de matéria organica biodegradavel. As médias das
concentracdes das DQO soltvel e particulada foram de 36 mg.L™ e 14 mg.L™*. A
respirometria foi a Unica ferramenta capaz de obter este comparativo, devido ao
comportamento de cada grafico, que pode comprovar alta concentracdo de DQO
biodegradavel no substrato utilizado na primeira fase.

A média do percentual de substrato consumido nos testes foi de 79%,
demonstrando que no sistema experimental havia disponibilidade suficiente de
material de facil degradacéo pela biomassa ativa. Assim, foi possivel obter altos
niveis de remocao de fosforo e nitrogénio no sistema de tratamento operado em
bateladas sequenciais. Hajiabadi, Alavi Moghaddam e Hashemi (2009), tratando
agua residuaria com alta carga organica (1372 mgDQOJ/L), obteve percentual de
remocao de DQO, de 95%, operando um sistema de lodo ativado com TRC igual a 5
dias. Para isso, houve necessidade de aclimatacédo do sistema de 10 dias (incluindo
70 dias de monitoramento) e aeracao prolongada de 22,5 horas por ciclo.

Bertolino, Carvalho e Aquino (2008), avaliaram a biodegradabilidade aerébia
de um afluente com diferentes concentracdes de DQO e SSV. Todos 0s percentuais
de remocdo de DQO encontraram-se acima de 90%, em quatro ensaios, com 0S
respectivos valores de DQO de 500 mg/L, 525 mg/L, 470 mg/L e 1250 mg/L. Os
valores de SSV foram de 1600 mg/L, 1000mg/L, 440mg/L e 350 mg/L.
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6.2 Teste respirométrico realizado na segunda fase do experimento

Na segunda fase do experimento foram realizados trés testes respirométricos.
Conforme o respirograma apresentado na Figura 19, representa um respirograma
obtido no ultimo teste, com o lodo do reator 2, os demais estdo representados em
anexo, o substrato utilizado foi o lodo triturado.

As meédias dos valores da DQOy, quanto para a DQOp, podem ser
observados na Tabela 8. O tempo de duracao da degradacdo da matéria organica,
nos testes, foi considerado longo, devido a lenta degradacdo da matéria organica
contida no lodo triturado, que tornou os resultados néo confiaveis.

O periodo de duracdo de cada teste oscilou, sendo observados horarios
superiores a 7 horas, apenas um teste teve duracdo de 2 horas. As substancias
adicionadas foram 10 mL de alil-tioureia (ATU), quantidade suficiente indicada para
inibir a atividade das bactérias Nitrossomonas para cada 1 litro de amostra
analisada, bem como 300 mL de Ilodo hidrolisado, mecanicamente, com
concentracdo média de DQO filtrada de 17 mgDQO.L ™, considerando apenas 1/3 da
DQO utilizada no catabolismo oxidativo.

A concentracdo de matéria organica biodegradavel adicionada ao sistema,
gue foi considerada baixa, influenciou nos valores de SSV do lodo, assim como o
tempo de retencéo celular adotado nesta fase, que foi de 3,36 dias, pois foi retirada
grande concentracdo de solidos em suspensao pelo descarte de lodo. A média da
concentracdo de SSV e DQO filtrada, obtida nos testes da fase 2, foram,
respectivamente, de 700 mgSSV.L™ e 87 mgDQO.L™, que representou uma relacdo
de 0,124 mgDQO.mgSSV™?, indicando 12,4% de DQO por biomassa ativa.

O comportamento do grafico durante o teste respirométrico, realizado com
lodo do reator 2, que adicionou lodo triturado como substrato, pode ser observado

na Figura 19.
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Figura 19 Respirograma obtido durante um teste respirométrico de assimilacdo da

matéria organica.

6.2.1 Resultados da DQO dos testes através do procedimento analitico

O segundo teste respirométrico, realizado com lodo do RBS2, que obteve
como substrato lodo triturado, apresentou resultado de DQO remanescente (1)
negativo, podendo ser explicado pela baixa concentracdo de DQO filtrada,
apresentada no afluente do teste 2.

A Tabela 8, contém dados da DQO filtrada, adicionada em todos os testes,
sendo considerada apenas a fracdo (1/3), utilizada no catabolismo oxidativo. A
média do percentual de consumo da DQO soluvel foi de 52%, indicando que, em
média 48% da DQO filtrada presente no lodo, ndo era biodegradavel. Com isso,
observou-se que a TCO foi considerada baixa, haja vista que apenas 4% da DQO,
do lodo triturado, apresentou-se como material oxidavel.

Na Tabela 8, os dados representam o comportamento do lodo triturado,

utilizado como fonte de carbono pela biomassa heterotrdfica.
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Tabela 8 Apresenta a DQO filtrada biodegradavel na segunda fase, através do

procedimento analitico.

Respirometria Analitica
TESTES SSV DQOf Area DQO (%) DQOrb DQOIb END-1 DQO END-2 DQO
(reman.1) (cons.) (reman.2)

T-1 680 30 16 14 53 5 12 51 19 62 11
T-2 668 25 16 - 64 9 18 61 20 66 5
T-3 754 32 12 20 38 3 9 124 20 136 12
Méaximo 680 32 16 20 64 9 18 124 20 136 12
Médio 700 29 15 17 52 6 13 79 20 88 9
Minimo 754 25 12 14 53 3 9 51 19 66 5

SSV: sélidos suspensos volateis(mg/L); (%): Recuperacao(percentual de DQO consumida);
DQOy: 1/3 da DQO filtrada adicionada(mg/L); DQO;eman.: DQO remanescente(mg/L);
DQO¢ons.: DQO consumida; END-1: DQO inicial filtrada do licor misto; END-2: DQO final filtrada do

licor misto.

6.3 Avaliacéo dos substratos utilizados durante a investigacao experimental

Com os dados da Tabela 9, foi possivel obter um comparativo entre os dois
substratos utilizados nesta pesquisa, para identificar qual afluente apresenta
concentracdo de DQO,, mais satisfatorio e, assim, atender as expectativas do

sistema do lodo ativado operado em RBS.

Tabela 9 Caracterizacdo da matéria organica contida nos substratos utilizados

durante a investigacéo experimental.

FracBGes biodegradaveis de diferentes
substratos

SUBSTRATOS N°de DQOi;; DQOpsa DQOppa DQOpa fos  fop  frb
TESTES (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L)

EB enriquecido 6 597,33 208,00 171,24 379,25 0,54 0,08 0,38

Lodo Triturado 3 170,00 5,46 56,44 61,91 0,08 0,28 0,64
DQOpa = DQOpsa + DQOppa;  fos = DQOpsa/DQOpa;  fop = fo - fosy  fip =1 -1
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A composicdo dos dois substratos utilizados durante esta pesquisa, com 0
auxilio dos testes respirométricos, pode ser avaliada com base na Tabela 9.
Comparando os resultados da fracdo organica biodegradavel soltvel de Coura Dias
et al. (1982); Silva (2003); N6ébrega (2009) e Henrique (2010) , pode-se observar que
nao houve aproximacao com os dados do afluente utilizado no RBSL1. Indicando que
0 esgoto enriquecido, da primeira fase, apresentou concentracdo de DQO,, superior
ao esgoto bruto, analisado pelos autores. Enquanto os valores da fys, do lodo
triturado, apresentaram semelhanca com os resultados obtidos por Nobrega (2009)
e Henrique (2010). Com base na configuracdo do RBS2, pode-se supor que a
utilizacdo do lodo triturado, juntamente com EB como afluentes, obtém-se fis
proximo a 18%, que corresponde ao dobro da fracdo do esgoto, conforme os dados
recentes da Tabela 1. Porém, ainda € considerado insatisfatério, limitando os
processos de biodesfosfatacdo e desnitrificacdo, em que a massa microbiana,
atuante nestes processos, absorve material biodegradavel soltvel.

Os resultados da fracdo ndo biodegradavel do esgoto enriquecido com
cereais cozidos e triturados (f,, = 38%) aproximaram-se dos dados de Henrique
(2010), que foi de 34%, indicando que um pequeno percentual (4%) foi originado do
substrato utilizado no RBS1. Entretanto, a fn, do lodo triturado (64%), foi considerada
elevada, haja vista que o lodo de excesso compde-se em parte de material inerte e
residuo endogeno.
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7. CONCLUSOES

e O reator em batelada sequencial (1), alimentado com esgoto enriquecido,
apresentou eficiéncia de remocdo de 89%, 85%, 62%, 97,2% para DQO filtrada,
fésforo soluvel, nitrogénio total kjeldhal e nitrogénio amoniacal, respectivamente.
Produzindo efluente com concentracdes médias de nitrito e nitrato, respectivamente
de 0,5 mgN-NO;,/L e 1,7 mgN-NOs3'/L;

e Nas condi¢des de operagao, o reator em batelada sequencial (2), alimentado com
EB e lodo triturado, apresentou eficiéncia de remocdo, em termos percentuais para
DQO filtrada, fésforo solavel, nitrogénio total Kjeldhal e nitrogénio amoniacal, 74%,
59%, 50% e 39,2%, respectivamente. Produzindo efluente com concentracdes

médias de nitrito e nitrato, respectivamente, de 0,6 mgN-NO,/L e 9,5 mgN-NO3'/L;

e Os testes respirométricos indicaram que o esgoto enriquecido, apresentou fragao
biodegradavel soluvel (fps) de 54%, enquanto o lodo triturado foi de 8%;

e A fracdo biodegradavel do afluente enriquecido foi de 62%, indicando quase o
dobro da f, do lodo de retorno, que foi de 36%. Material considerado suficiente para
o metabolismo das bactérias heterotréficas, que necessitam de uma fonte carbono

para remocao de fésforo e durante o processo de desnitrificacao;
e Reatores em bateladas sequenciais, operados com tempo de ciclo de 12 horas e

tempo de retencéo celular de 3,6 e 5 dias, mostraram-se eficientes para remocéao de

material carbonaceo, fésforo e nitrogénio.
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APENDICE
Analises Fisico-Quimicas
e

Respirogramas



Tabela 10 Resultado das analises de DQO filtrada do afluente e efluente nas duas

fases da investigacao experimental.

12 FASE 22 FASE
PARAMETRO Afluente Efluente Afluente Efluente
Maximo 667 100 423 38
DQO FILTRADA(mg/L) Média 513 58 308 28
Minimo 409 11 227 12
Remocéo X 88,7% X 91%
DP 81,16 23,75 57,84 6,52

Afluente(12 FASE): esgoto enriquecido com cereal cozido e triturado;
Afluente(22 FASE): esgoto bruto e lodo triturado.

Tabela 11 Resultado das analises dos compostos nitrogenados do afluente e

efluente nas duas fases da investigacao experimental.

12 FASE 22 FASE
PARAMETRO Afluente Efluente  Afluente Efluente
MAXIMO 96,1 39,8 71,1 50,7
N-NTK(mg/L) MEDIO 71,0 27,0 58,0 29,0
MINIMO 51,6 17,5 43,1 21,2
REMOCAO X 62% X 50%
MAXIMO 48,8 1,8 49,5 47,3
N-NH4(mg/L) MEDIO 35,0 1,0 46,0 28,0
MINIMO 15,7 0,6 40,2 20,6
REMOCAO X 97,2% X 39,2%

Afluente(12 FASE): esgoto enriquecido com cereal cozido e triturado;
Afluente(22 FASE): esgoto bruto e lodo triturado.
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No Apéndice, encontram-se também representados os respirogramas obtidos

durante testes em batelada com os lodos dos sistemas RBS1 e RBS2.

Respirogramas obtidos nos testes com lodo do reator 1, representados pela letra a:

Horas
—— Unidade TCOI[ng’L]I
e S .- A

T t T T T t T T u t
w0z 11:00 13 100 1230 13:00 1330 1400 1430 1500
Heras

Figura 21 Respirograma do teste T-1a.
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TCO(mg/L)

1300

Horas

Figura 22 Respirograma do teste T-2a.




