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Resumo 

Com o crescente apelo em relação às questões ambientais de 

gerenciamento da água, devido à sua escassez em diversos locais do 

Brasil, o tratamento e o reúso de efluentes gerados em grande e 

pequena escala têm cada vez mais importância. Assim, esta pesquisa 

objetivou analisar a combinação de reator anaeróbio de manta de lodo 

e fluxo ascendente (RAFA), filtro biológico aerado submerso (FBAS), 

decantador secundário (DEC) e sistema alagado construído (SAC) 

para o tratamento de esgoto sanitário em escala piloto da Universidade 

Federal de Lavras (UFLA), além da obtenção de parâmetros cinéticos. 

O experimento foi instalado nas dependências da estação de 

tratamento de esgoto da UFLA, tendo sido divido em 5 fases: Fase 1 

148– dias e TDH 40; Fase 2 87 dias e TDH 30; Fase 3 95 dias e TDH 

20; Fase 4 88 dias e TDH 16 e Fase 5 108 dias e TDH 12 totalizando 

526 dias em campo. Ao longo do período de monitoramento, foram 

coletadas amostras afluente e efluente de cada unidade de tratamento, 

duas vezes na semana para análises físicas, químicas e biológicas. 

Analisando o experimento em duas fases, antes e após o acionamento 

da segunda elevatória da Veterinária, verificou-se que a afluente ao 

sistema de tratamento apresentou diferença estatística para as 

variáveis pH, sólidos totais e nitrogênio total Kjedahl, enquanto a 

condutividade elétrica, demanda biológica e química de oxigênio além 

do fósforo, não apresentaram diferença significativa. As médias de 

monitoramento das cinco fases estudadas, apresentam um pH com 

valores 8,1; 8,3; 7,5; 7,4 e 7,7 respectivamente para a entrada, RAFA, 

FBAS, DEC e SAC. As eficiências médias de remoção de DBO e 

DQO variaram entre 59 e 83% e 89 e 95%, respectivamente. Em 

relação a remoção de nutrientes durante a pesquisa as faixas foram 88 

e 41 % respectivamente para nitrogênio e fósforo. Os valores cinéticos 

obtidos no RAFA, para as 5 fases foram: coeficiente de crescimento 

0,56 mg mg-1 d-1; decaimento endógeno 0,13 d-1; taxa máxima de 

crescimento microbiano 0,21 d-1; concentração do substrato limitante 

1.405 mg L-1 de DQO. A produção de total de capim-tifton 85 foi de 

238 t ha-1, apresentando boas eficiências extratoras de nutrientes, de 

20 e 13% respectivamente para nitrogênio e fósforo. Após os 526 dias 

de experimento em campo,foi possível observar que o tempo da 

primeira fase (148 dias) não foi suficiente para formação do lodo no 

RAFA, contudo, proporcionou boa estabilidade ao sistema. As 

eficiências globais para todos os parâmetros analisados, apresentaram-

-se satisfatórias, com exceção das de sólidos. A configuração utilizada 

neste trabalho apresentou bom desempenho para remoção de 



 

poluentes oriundos do efluente sanitário da Universidade Federal de 

Lavras. 

Palavras-Chave: Efluente Sanitário; RAFA; FBAS, SAC 

 

 

 

 

 

 

 

 

  



 

Abstract 

With the increasing appeal of water management environmental issues, due 

to their scarcity in several locations in Brazil, the treatment and reuse of 

large and small scale effluents are increasingly important. The aim of this 

research was to analyze the combination of anaerobic sludge blanket and 

upflow (RAFA), submerged aerated biological filter (FBAS), secondary 

decanter (DEC) and flooded system (SAC) for the treatment of sanitary 

sewage at scale pilot of the Federal University of Lavras (UFLA), in addition 

to obtaining kinetic parameters. The experiment was installed in the UFLA 

sewage treatment plant and was divided into 5 phases: Phase 1 148 days and 

TDH 40; Phase 2 87 days and TDH 30; Phase 3 95 days and TDH 20; Phase 

4 88 days and TDH 16 and Phase 5 108 days and TDH 12 totaling 526 days 

in the field. During the monitoring period, tributary and effluent samples 

were collected from each treatment unit twice a week for physical, chemical 

and biological analyzes. Analyzing the experiment in two phases, before and 

after the activation of the second Veterinary elevation, it was verified that 

the affluent to the treatment system presented statistical difference for pH, 

total solids and total Kjedahl nitrogen variables, while the electrical 

conductivity, biological demand and oxygen chemistry besides phosphorus, 

did not present significant difference. The monitoring averages of the five 

phases studied have a pH of 8.1; 8.3; 7.5; 7.4 and 7.7 respectively for the 

input, RAFA, FBAS, DEC and SAC. The mean removal efficiencies of BOD 

and COD varied between 59 and 83% and 89 and 95%, respectively. 

Regarding the nutrient removal during the research the bands were 88 and 

41% respectively for nitrogen and phosphorus. The kinetic values obtained 

in the RAFA for the 5 phases were: growth coefficient 0.56 mg mg-1 d-1; 

endogenous decay 0.13 d-1; maximum rate of microbial growth 0.21 d-1; 

limiting substrate concentration 1,405 mg L-1 COD. The total tifton 85 grass 

yield was 238 t ha-1, presenting good nutrient-extracting efficiencies of 20 

and 13% respectively for nitrogen and phosphorus. After the 526 days of 

field experiment, it was possible to observe that the time of the first phase 

(148 days) was not sufficient for the formation of sludge in RAFA, however, 

it provided good stability to the system. The overall efficiencies for all 

analyzed parameters were satisfactory, except for solids. The configuration 

used in this work presented good performance for the removal of pollutants 

from the sanitary effluent of the Federal University of Lavras. 

Keywords: Sanitary Effluent; RAFA; FBAS, SAC 
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1. INTRODUÇÃO 

A maior parte da água potável, após ser utilizada nas atividades 

domésticas e industriais, é descartada sem tratamento nos cursos d’água. 

Essas atividades são responsáveis pela produção de quantidades 

consideráveis de materiais poluentes, podem deteriorar a qualidade dos 

cursos d’água, comprometendo a vida aquática, e também, todos os usos que 

possam ser dados a esse recurso.  

Neste contexto, as estações de tratamentos de efluentes (ETEs), por 

meio de processos físicos, químicos e biológicos têm como finalidade a 

redução das cargas poluidoras do esgoto sanitário, e destinação adequada da 

matéria residual resultante do tratamento.  

Dentre as diversas alternativas para se tratar o esgoto doméstico, 

normalmente, os processos biológicos anaeróbios e aeróbios são os mais 

utilizados. Preferencialmente, a combinação desses dois processos, como 

uma opção eficiente de tratamento, assume algumas vantagens. Com a 

primeira parte do tratamento biológico anaeróbio, diminui-se a carga 

orgânica de entrada no reator aeróbio, ampliando os benefícios de se reduzir 

o consumo de energia e a produção de lodo no sistema, além de promover 

maior faixa de remoção de matéria orgânica (acima de 90%).  

No tratamento biológico, o conhecimento da cinética dos processos 

de conversão biológica e da microbiologia é de grande importância. Sendo 

fundamental o conhecimento do transporte hidráulico dos materiais no 

reator, as reações que nele ocorrem e o monitoramento das variáveis 

envolvidos é fundamental para se obter a eficiência do sistema. Estudos que 

associem os conhecimentos microbiológicos e cinéticos, dentro da 

configuração: reatores anaeróbios de manta de lodo (RAFA) seguidos por 

biofiltros aerados submersos (FBAS),permitirão o aperfeiçoamento do 

desempenho, operação e monitoramento, tendo como consequência, um 

melhor controle do processo. 
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Os reatores descritos acima são utilizados para o tratamento de 

efluentes com uma maior vazão diária e, voltados principalmente, para 

grandes centros urbanos, por demandarem mão de obra qualificada, e 

apresentarem menor tempo de detenção hidráulica no tratamento, ocupando 

menor espaço. Além desses, existem tecnologias voltadas para comunidades 

de menor porte, como os sistemas alagados construídos (SACs), também 

conhecidos como wetlands construídos, que têm sido aplicados para 

tratamento de águas residuárias, principalmente em níveis secundário e 

terciário de tratamento, ou visando polimento de efluentes tratados para 

reúso, que remete ao foco do presente trabalho. 

Essa tecnologia caracteriza-se por oferecer diversas vantagens, como 

baixos custos de implementação e operação, reduzido consumo de energia, 

além de proporcionar o tratamento de diferentes águas residuárias com a 

harmonia paisagística.  
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2. OBJETIVO GERAL  

A presente pesquisa objetivou avaliar a influência do tempo de 

detenção hidráulica em cinco fases e a eficiência do sistema composto por 

reator anaeróbio de manta de lodo e fluxo ascendente, filtro biológico aerado 

submerso e sistema alagado construído para o tratamento de esgoto sanitário 

em escala de protótipo da Universidade Federal de Lavras. 

 

Como objetivos específicos têm-se: 

Caracterizar o efluente sanitário da Universidade Federal de Lavras; 

Comparar a partida de reatores anaeróbios de manta de lodo de fluxo 

ascendente (RAFA) com e sem inóculo; 

Avaliar a eficiência de remoção de matéria orgânica e nutrientes nas 

diferentes fases do ensaio e nas diferentes unidades de tratamento 

empregadas; 

Realizar os estudos cinéticos de remoção de matéria orgânica no 

RAFA para diferentes tempos de detenção hidráulica; 

Obter a produção de capim-tifton 85 cultivado no sistema alagado 

construído (SAC) nas diferentes fases; 

Analisar a remoção de nutrientes pelo capim-tifton 85 cultivado no 

(SAC) nas diferentes fases. 
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3. REVISÃO DE LITERATURA 

 

A revisão de literatura será realizada de acordo com cada unidade de 

tratamento e suas características, descrevendo as principais reações nos 

processos biológicos de tratamento de esgoto doméstico, a microbiologia do 

processo anaeróbio e aeróbio, bem como os processos decorrentes nos 

sistemas alagados construídos que no presente trabalho será utilizado como 

uma unidade de polimento final no tratamento do esgoto sanitário da 

Universidade Federal de Lavras. 

 

3.1. Processos biológicos de tratamento de esgoto 

Os processos biológicos para tratamento de esgotos, realizados pelos 

diversos microrganismos, principalmente bactérias, têm como finalidade a 

redução da quantidade de matéria orgânica e de nutrientes, como nitrogênio 

e fósforo. A matéria orgânica biodegradável serve como insumo nutricional 

para o crescimento dos microrganismos que crescem e se aglomeram, 

formando flocos e grânulos que são removidos do líquido por sedimentação 

como lodo secundário (METCALF; EDDY, 2003; VON SPERLING, 2014).  

A degradação biológica do material orgânico contido na água 

residuária pode ocorrer em ambientes controlados (reatores), bem como em 

ambientes naturais, como no solo ou em ambientes aquáticos. Nas estações 

de tratamento de esgoto (ETEs) esse fenômeno é reproduzido de forma 

controlada, permitindo assim, melhor desempenho no processo de 

tratamento (CAMPOS, 1999). Para Metcalf e Eddy (2003), qualquer que seja 

o processo empregado num sistema de tratamento biológico de águas 

residuárias, um dos principais objetivos a alcançar é a biodegradação de 

compostos dissolvidos e particulados em produtos finais mais adequados, de 

forma a respeitar os padrões de qualidade dos efluentes a serem descartados 

no ambiente. 



21 

 

Os objetivos gerais do tratamento biológico dividem-se em quatro: 

transformar os constituintes biodegradáveis dissolvidos e particulados em 

produtos finais aceitáveis, capturar e incorporar sólidos suspensos e 

coloidais não sedimentáveis em um floco biológico ou em um biofilme, 

transformar e remover nutrientes, e em alguns casos, remover ou reduzir 

constituintes específicos (METCALF; EDDY, 2003). 

Para que se alcancem os objetivos, é importante o contato efetivo 

entre os organismos (bactérias, protozoários, fungos e outros) e o material 

orgânico proveniente do esgoto, onde esse serve como alimento para os 

microrganismos (VON SPERLING, 2014). Esses processos biológicos 

podem ser divididos em dois grandes grupos: anaeróbio e aeróbio 

(JORDÃO; PESSOA, 2014). 

No processo anaeróbio, os microrganismos degradam a matéria 

orgânica convertendo-a em gases como metano (CH4) e dióxido de carbono 

(CO2), na ausência de oxigênio (CHERNICHARO, 2007). Para que ocorra a 

remoção da matéria orgânica, podem ser utilizados como aceptores de 

elétrons, os sulfatos, carbonatos, nitratos e o dióxido de carbono (FREIRE et 

al., 2000; SANT’ANNA JUNIOR, 2013). 

Em linhas gerais, diferentes autores descrevem várias características 

favoráveis à utilização do processo anaeróbio para degradação da matéria 

orgânica, tais como: pequena produção de sólidos, reduzido consumo de 

energia e possibilidade de geração de energia, menores custos de 

implantação e operação, tolerância às elevadas cargas orgânicas, menor 

demanda por área e, principalmente, a possibilidade de reduzidos tempos de 

detenção hidráulica para retenção de sólidos (CARRÈRE et al., 2010; CHEN 

et al., 2017; KARADAG et al., 2015). 

Contudo, outros autores citam limitações do processo, como a 

reduzida remoção de nutrientes e patógenos, motivo pelo qual o efluente 

final necessita de um pós-tratamento; possibilidade de distúrbios em 

decorrência da presença de compostos tóxicos ou ausência de nutrientes, e a 
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lentidão da partida do sistema quando existir a ausência de lodo (inóculo) 

(CHONG et al., 2012).  

Em vista da necessidade do polimento desse efluente após o 

processo anaeróbio, Chernicharo (2001) cita a importância da implantação 

de um pós-tratamento, combinando outras tecnologias para isso. Santos 

(2011) salienta que a combinação dos processos anaeróbio/aeróbio permite 

aproveitar os benefícios de cada um, e com o desenvolvimento de pesquisas 

na área, procura-se obter maiores eficiências no processo. Chan et al. (2009), 

Kassab et al. (2010) e Hamza et al. (2016) corroboram com essa prática ao 

combinar reatores anaeróbios e aeróbios alcançando a melhor a eficiência de 

remoção de matéria orgânica, em que a eficiência pode variar de 80 a 95% 

de acordo com os trabalhos citados. 

Diferente do tratamento anaeróbio que utiliza microrganismos que 

não necessitam de oxigênio para sua respiração, no tratamento aeróbio os 

microrganismos metabolizam as substâncias orgânicas, que são assimiladas 

como alimento e fonte de energia, mediante aeróbio. Dentre os processos de 

tratamento aeróbio de esgoto, podemos citar as lagoas aeradas, lodos 

ativados e filtros biológicos aerados, entre outros (KHAN et al., 2011; VON 

SPERLING, 2014), sendo o sistema de lodos ativados o mais conhecido e 

estudado,  compreende basicamente um tanque de aeração seguido de um 

sedimentador com recirculação de lodo (METCALF; EDDY, 2003).  

No processo de respiração aeróbio, a matéria orgânica é 

mineralizada e convertida em dióxido de carbono, biomassa e água. O 

tratamento aeróbio consiste na reprodução de modo intensivo, dos 

mecanismos de autodepuração encontrados em ecossistemas aquáticos não 

saturados nem comprometidos (FREIRE et al., 2010; SANT’ANNA 

JUNIOR, 2013).  

Para Chernicharo (2007), o filtro biológico aerado submerso (FBAS) 

pode ser caracterizado como um reator trifásico, composto por fase sólida, a 

qual constitui pelo meio de suporte e pelas colônias de microrganismos que 

nele se desenvolvem pela fase líquida, representada pelo efluente e a fase 



23 

 

gasosa, formada pela aeração artificial e pelos subprodutos gasosos da 

atividade biológica.  

Alburque et al. (2012) e Yue et al. (2018) relataram bom 

aproveitamento dos FBAS na remoção de nitrogênio tanto para efluentes 

domésticos, quanto para efluentes industriais respectivamente, 50% e 70% e 

aproximadamente 93% para remoção de nitrogênio amoniacal. Enquanto 

Holloway et al. (2018) observaram remoção de 70% de DBO para efluentes 

municipais, comprovando assim, a boa eficiência na utilização desse reator 

no tratamento de águas residuárias.  

Em suma, os sistemas biológicos de tratamento de esgotos devem 

atender aos seguintes requisitos: remoção da matéria orgânica; 

decomposição de compostos químicos orgânicos de difícil degradação; 

fornecimento de um efluente em condições que não afetem o equilíbrio do 

sistema receptor, alcançando assim, o padrão de qualidade de lançamento 

desejável (rios, lagos etc.) (JORDÃO; PESSOA, 2003). 

Esse padrão de qualidade de lançamento de efluentes em corpos é 

estabelecido por meio da Resolução n°430 do Conselho Nacional do Meio 

Ambiente (CONAMA) (BRASIL, 2011), que apresenta os padrões para o 

lançamento de efluentes em ambientes aquáticos, enquanto a Resolução 

n°357 do CONAMA que classifica os corpos hídricos de acordo com sua 

qualidade e com os usos preponderantes (BRASIL, 2005). Em Minas Gerais, 

tanto os padrões de lançamento de efluentes em cursos d’água quanto aos 

valores de referência para água classe doce, superficiais são estabelecidos 

pela Deliberação Normativa Conjunta COPAM/CERH n°1 (MINAS 

GERAIS, 2008). 

 

3.2. Reatores anaeróbios 

Inicialmente, os reatores anaeróbios foram concebidos para tratar 

resíduos semissólidos como estrume de animais, resíduos sólidos orgânicos 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0960852418300518#!
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0957582017304378#!
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0957582017304378#!
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de origem doméstica e para a estabilização de lodos provenientes dos 

tratamentos primários e secundários de águas residuárias. A partir da década 

de 1970, o professor Gatze Lettinga e sua equipe começaram a pesquisar o 

tratamento anaeróbio para despejos concentrados industriais e esgoto 

sanitário na Universidade de Wagenigen na Holanda (CHENICHARO et al., 

2015). 

O reator anaeróbio foi inicialmente denominado de UASB - Upflow 

Anaerobic Sludge Blanket Reactor, traduzido para o português como Reator 

Anaeróbios de Fluxo Ascendente e Manta de Lodo. Porém, no Brasil, tem 

sido divulgado para o mesmo reator outras nomenclaturas como: reator 

anaeróbio de manta de lodo (RAMAL) (MOTERANI, 2010); reator 

anaeróbio de fluxo ascendente (RAFA) (AMORIM et al., 2015), digestor 

anaeróbio de fluxo ascendente (DAFA), reator anaeróbio de leito 

fluidificado (RALF), reator anaeróbio de fluxo ascendente através do leito 

do lodo (RAFAALL) (CHERNICHARO, 2007). 

A digestão anaeróbia consiste em um processo bioquímico 

sequencial de várias reações, cada uma mediada por um grupo de 

microrganismos específicos, que promove a transformação de compostos 

orgânicos complexos, como proteínas, polissacarídeos e lipídios, em 

produtos finais mais simples. Nesse processo, distinguem-se quatro fases 

distintas de conversão do material orgânico, que ocorrem de acordo com a 

seguinte sequência: hidrólise, acidogênese, acetogênese e metanogênese 

(PANDEY et al., 2011; SANTA’ANNA JUNIOR, 2013; CHENICHARO, 

2016). 

Na primeira etapa desse processo, as bactérias fermentativas 

hidrolíticas excretam enzimas extracelulares que reduzem polímeros 

orgânicos complexos em compostos mais simples, em que as proteínas, os 

carboidratos e os lipídios são quebrados em aminoácidos, açúcares e ácidos 

graxos, respectivamente, sendo a etapa mais ativa do processo anaeróbio e 

também responsável pela velocidade global de reação (AMANI et al., 2011; 

KONDUSAMY et al., 2014; GUERI et al., 2018). Lettinga et al. (1996) e 
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Chenicharo (2016) relatam que na anaerobiose, a hidrólise desses polímeros 

ocorre de forma lenta, e vários fatores podem afetar o processo de 

degradação. 

Vários autores relatam que a temperatura, tempo de residência do 

substrato, pH (LOHANI et al., 2018), composição do substrato (teores de 

lignina, carboidratos, proteína e gordura) (STAZI et al., 2018; MULAT; 

DIBDIAKOVA; HORN, 2018) concentração de NH4
+, e a concentração dos 

produtos da hidrólise (ácidos orgânicos voláteis) podem influenciar o 

processo de hidrólise (PARK et al., 2016). 

Na segunda etapa do processo, os compostos orgânicos 

intermediários resultantes da hidrólise, são assimilados pelas bactérias 

acidogênicas e transformados em ácidos orgânicos voláteis (fórmico, 

acético, propiônico, butírico e valérico) (AQUINO; CHERNICHARO, 

2005). A grande maioria dos microrganismos envolvidos nos processos 

fermentativos na fase acidogênica é anaeróbia, contudo, algumas espécies 

são anaeróbias facultativas e podem realizar o processo tendo como aceptor 

de elétrons compostos oxidados, como o sulfato, para metabolizar o material 

orgânico presente (CAMPOS et al., 1999). Contudo, Campos (1999) ratifica 

que a ausência de oxigênio é de extrema importância para o processo 

anaeróbio, uma vez que pode ser tóxico para os microrganismos 

metanogênicos.  

Para Aquino e Chernicharo (2005) os microrganismos responsáveis 

pela acidogênese são os primeiros a atuar na degradação efetiva do substrato, 

sendo os que mais se beneficiam energeticamente, uma vez que na fase 

anterior ao processo, ocorre a quebra das partículas maiores. Devido à 

grande disponibilidade de substrato, esses microrganismos possuem as 

maiores taxas de crescimento entre os envolvidos no processo, fazendo com 

que a etapa acidogênica seja limitante do processo somente em casos em que 

o substrato não é facilmente hidrolisado. 

Após promover a transformação de compostos orgânicos complexos 

em produtos finais mais simples, e ocorrer a degradação do substrato pelas 
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bactérias acidogênicas, inicia-se o terceiro processo na digestão anaeróbica 

dentro do reator, que é caracterizada pela fase de fermentação acetogênica 

ou acetogênese. Para Chernicharo (2001) as bactérias sintróficas 

acetogênicas são responsáveis pela oxidação de compostos orgânicos 

intermediários, tais com o propionato e butirato, em substratos apropriados 

para os microrganismos metanogênicos (acetato, hidrogênio, e dióxido de 

carbono). 

A formação de acetato a partir de propionato e butirato é inibida por 

concentrações relativamente baixas de hidrogênio dissolvido e acetato, assim 

a presença de microrganismos consumidores de hidrogênio e de acetato, 

neste caso, representados pelas arqueias metanogênicas e bactérias redutoras 

de sulfato, permite que as reações acetogênicas ocorram (CHERNICHARO, 

2001). A fermentação acetogênica tem um papel importante na conversão da 

matéria orgânica em energia, pela formação do metano, uma vez que o 

acetato é o principal percursor do metano (NAVARRO et al., 2016)  

A última etapa no processo de digestão anaeróbia dentro do reator é 

a metanogênese, em que ocorre a conversão de compostos orgânicos em 

metano e dióxido de carbono, pela ação das arqueias metanogênicas. Esses 

microrganismos possuem uma baixa taxa de crescimento e são mais 

sensíveis às alterações ambientais. As arqueias metanogênicas são 

microrganismos anaeróbios obrigatórios que requerem condições anaeróbias 

de crescimento, além de altamente redutoras (NKAMGA; HENRISSAT; 

DRANCOURT, 2017). 

Caso não ocorra o consumo do hidrogênio produzido, pode ocorrer a 

inibição do processo de fermentação do propionato e butirato, tendo como 

consequência, o acúmulo de ácidos e possível redução do pH (METCALF; 

EDDY, 2003). Essa etapa é mais sensível aos microrganismos, que podem 

ser inibidas devido a mudanças dentro do reator (BASSIN; DEZOTTI, 

2008). Em reatores abastecidos com águas residuárias contendo sulfato ou 

sulfito as bactérias redutoras de sulfato, utilizam-se estes compostos como 
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aceptores de elétrons durante a oxidação da matéria orgânica (LETTINGA et 

al., 1996).  

Do ponto de vista de eficiência de remoção da demanda química de 

oxigênio (DQO) da fase líquida, a sulfetogênese seria melhor que a fase 

metanogênese (LU et al., 2016; WU et al., 2018); porém, Chernicharo 

(2001) relata que a DQO removida pela sulfetogênese leva à produção de 

gás sulfídrico e pode resultar em problemas de corrosão, emanação de maus 

odores e toxicidade, além da não produção do gás metano, que pode ser 

utilizado como fonte de energia.  

Os reatores anaeróbios têm sido empregados com êxito no 

tratamento de águas residuárias, alcançando satisfatórias eficiências na 

remoção de matéria orgânica, dependendo das condições operacionais. 

Versiani (2005) analisando efluentes provenientes do esgoto sanitário do 

campus da UFRJ obteve eficiências de remoção de DQO de 70% 

trabalhando com um reator com temperatura média de 27ºC, e TDH de 9 

horas. Zuntini et al. (2015), analisando esgoto sanitário provenientes de 

blocos estudantis de uma universidade, obtiveram eficiências de 19% para 

ST, 51% de DQO bruta e 25% para DQO filtrada. 

 

3.3. Fatores que afetam o processo de degradação anaeróbia 

Tanto as características físicas, quanto as químicas dos esgotos, além 

das variáveis ambientais, interferem no crescimento microbiano, atuando 

como agentes seletivos. A digestão anaeróbia é um processo que requer 

intensa interação dos organismos fermentativos e metanogênicos. O sucesso 

do processo depende de um balanço delicado do sistema ecológico. Nesse 

sentindo, Chernicharo (2001) descreve além de concentração, os principais 

fatores que podem afetar a digestão anaeróbia, tais como: temperatura, pH, 

alcalinidade e ácidos voláteis e nutrientes. 
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3.3.1. Temperatura  

A temperatura constitui um dos fatores mais importantes num 

sistema de tratamento, seja aeróbio ou anaeróbio, uma vez que afeta o 

metabolismo dos microrganismos. Por consequência desta, a cinética do 

processo também é afetada, interferindo nas velocidades específicas das 

reações enzimáticas e de difusão/utilização dos substratos. Por não 

possuírem meios de controlar a temperatura interna, as células têm suas 

temperaturas determinadas, de acordo com o ambiente externo. 

Metcalf e Eddy (2003) descrevem que as temperaturas ideais em 

processos anaeróbios, para a promoção de um tratamento mais estável, com 

tempos de retenção hidráulicos baixos e maiores cargas orgânicas 

associadas, situam-se na faixa entre 25 e 35ºC. Chernicharo (2001) por sua 

vez, coloca as faixas ideais entre 4 e 15 ºC; 20 a 40 ºC e entre 45 a 70°C ou 

acima para psicrófila, mesófila e termófila, respectivamente. Embora o 

tratamento anaeróbio seja possível em uma ampla variedade de 

temperaturas, baixas temperaturas geralmente levam ao declínio da taxa de 

crescimento específico e da atividade metanogênica (RIZVI et al., 2015). 

Como o processo anaeróbio é considerado sensível à mudança 

brusca na temperatura, devido aos problemas que podem ocorrer durante a 

degradação, Chernicharo (2001) sugere que o limite uma variação diária de 

temperatura dentro do reator seja de até 2ºC. 

León et al. (2018) avaliaram a utilização do reator UASB no 

tratamento de esgoto doméstico (DQO média de 637 mg L-1) sob condições 

psicrofilicas, e verificaram que em baixas temperaturas o tempo de detenção 

hidráulica (TDH) deve ser aumentado. Para temperatura entre 17 e 19°C, o 

melhor TDH foi de 14 h, alcançando 73% de remoção de DQO total e 60% 

da DQO solúvel. Lohani et al. (2018) avaliaram um tanque séptico seguido 

de reator UASB e verificaram que o aumento da carga orgânica afluente (1 a 

5 kg m-3 d-1 de DQO) acompanhado do aumento da temperatura (10 a 20°C) 
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não alterou significativamente a remoção de DQO do esgoto doméstico, que 

ficou em torno de 45%. 

 

3.3.2. Potencial hidrogeniônico, alcalinidade e ácidos voláteis  

Além da temperatura, os processos de tratamento biológicos são 

afetados pelo pH, direta ou indiretamente, dada a sua interferência na 

atividade microbiológica e enzimática e na toxicidade de determinados 

compostos, particularmente o sulfeto de hidrogênio (AHMED; 

RODRÍGUEZ, 2018) e a amônia (POLIZZIA; ALATRISTE-

MONDRAGÓNB; MUNZA, 2018). De um modo geral, as condições ótimas 

de pH para o crescimento bacteriano estão na faixa entre 6,5 e 7,5 

(METCALF; EDDY, 2003). 

Chernicharo (2001) descreve que a faixa de pH que promove 

condições ótimas para a metanogênese está entre 6,8 e 7,4. Para Lettinga et 

al. (1996) como a metanogênese é a fase limitante do processo global de 

remoção de matéria orgânica, é aconselhável que o pH seja mantido acima 

de 6,5.  

Por sua vez, a alcalinidade e os ácidos voláteis estão diretamente 

relacionados. De acordo com García-Gen, Rodríguez e Lema (2015) são de 

fundamental importância para o controle e operação do reator anaeróbio. A 

influência dessas duas variáveis na digestão anaeróbia, fundamenta-se na 

capacidade da alcalinidade do sistema em neutralizar os ácidos formados no 

processo, além de tamponar o pH, se houver uma acumulação de ácidos 

voláteis no meio, tal como verificado por Rico et al. (2015). 

As principais fontes de alcalinidade do sistema são as proteínas, que 

liberam amônio durante a hidrólise (RAJAKUMAR et al., 2012), e o acetato 

que gera bicarbonato. Para pH entre 6,0 e 7,5 o tamponamento se deve quase 

que totalmente aos bicarbonatos (CHERNICHARO 2016). 
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3.3.3. Nutrientes  

Em qualquer sistema biológico, a presença de nutrientes, como o 

nitrogênio (N) e o fósforo (N), é essencial para o metabolismo da 

comunidade microbiológica. A eficiência de obtenção de energia desses 

microrganismos para a sua própria síntese e crescimento, a partir das reações 

bioquímicas de oxidação do substrato orgânico, condiciona a proporção de N 

e P necessária em relação à matéria orgânica presente (SOARES, 2014; 

CHERNICHARO et al., 2016).  

Geralmente, a quantidade adequada de nutrientes para suprir as 

exigências dos microrganismos anaeróbios é satisfeita por uma razão 

DQO:N:P que pode variar dependendo da carga orgânica aplicada ao 

sistema, sendo usual a razão de 350:7:1 para cargas menores e 1000:7:1 para 

cargas elevadas (HENZE; HAREMÖES, 1983).  

Macronutrientes são constituintes indispensáveis para a degradação 

da matéria orgânica, e também atuam como agentes tamponadores do meio. 

Enquanto os micronutrientes são cofatores em inúmeras reações enzimáticas 

envolvendo a formação do metano (SCHATTAUER et al., 2011, LO et al., 

2012a). Entretanto, em concentrações excessivas, alguns macro e 

micronutrientes podem levar à inibição da degradação anaeróbia (LO et al., 

2012b). 

Além dos macronutrientes N, P e S, que para manutenção da 

atividade metanogênica devem apresentar concentrações na fase líquida da 

ordem de 50, 10 e 5 mg L-1, respectivamente (FORESTI et al., 1999), os 

micronutrientes, como o ferro (Fe), cobalto (Co), níquel (Ni), cobre (Cu), 

molibdênio (Mo) e zinco (Zn), também são essenciais para a degradação 

anaeróbia (ORTNER et al., 2014). 
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3.3.4. Toxicidade  

Como discutido, para que ocorram os processos biológicos e a 

manutenção adequada do ambiente, faz-se necessário um equilíbrio na 

degradação do material orgânico contido na água residuária, isso inclui o 

controle ou eliminação de materiais tóxicos ao meio. Além disso, qualquer 

composto quando presente em concentrações elevadas, podem ser tóxico ao 

processo, e com isso, além dos materiais tóxicos, devem ser discutidos níveis 

tóxicos, ao invés de materiais tóxicos (CHERNICHARO, 2001). 

Existem diversos compostos orgânicos e inorgânicos que podem ser 

tóxicos ou inibidores ao processo anaeróbio, entre eles podem ser citados a 

toxicidade por sais (LO et al., 2012a; ROMERO-GÜIZA et al., 2016), pela 

amônio (YENIGÜN; DEMIREL, 2013; POLIZZIA; ALATRISTE-

MONDRAGÓNB; MUNZA, 2018), sulfetos (AHMED; RODRÍGUEZ, 

2018), e metais como: cromo, níquel, zinco, cobre, entre outros (LO et al., 

2012b).  

 

3.4. Partida de reatores anaeróbios 

 A partida ou start-up de uma unidade de tratamento de efluente é 

considerada umas das principais etapas no processo de tratamento biológico, 

tendo em vista sua complexidade (LOPES; LEITE; PRASAD, 2004). A 

eficiência e estabilidade de um reator UASB depende consideravelmente da 

partida, que é afetada por diferentes fatores físicos, químicos e biológicos, 

tais como características do esgoto, condições operacionais (COV e TDH), 

viabilidade da população microbiana no inóculo, entre outros (CHONG et 

al., 2012; RIZVI et al., 2015). 

Existem três maneiras de iniciar o tratamento em um reator 

anaeróbio, sendo elas sem inóculo, ou seja, sem a presença de uma 

comunidade microbiana para ajudar no tratamento. Essa é a forma mais 

desfavorável para iniciar-se o tratamento, tendo em vista que pode demorar 
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em torno de seis meses para alcançar as eficiências de remoção de matéria 

orgânica desejadas. A segunda maneira é com inóculo não adaptado, nesse 

caso faz-se necessário um período de aclimatação do mesmo; e existe ainda 

a possibilidade de partida do reator com inóculo adaptado ao esgoto a ser 

tratado, essa é a maneira mais satisfatória e rápida, uma vez que dispensa a 

etapa de adaptação do lodo no reator (CHERNICHARO; BORGES, 1996). 

Nos reatores anaeróbios, a etapa de partida é determinante para o 

bom funcionamento e operação do mesmo, uma vez que a presença de 

microrganismos adaptados favorecerá a remoção da matéria orgânica com 

maior eficiência. Ainda há dificuldade das estações de tratamento de esgotos 

a promoção de uma partida satisfatória nos reatores, devido ao longo período 

necessário para o crescimento e adaptação dos microrganismos. É necessário 

um período de aclimatização da biomassa antes que a COV de projeto possa 

ser aplicada. Esse período que é tipicamente de 2 a 8 meses, o que é bastante 

longo, e tem sido o maior problema das aplicações dos reatores UASB 

(CHONG et al., 2012). 

A qualidade do inóculo também é fator importante no processo de 

partida. Raposo et al. (2012) afirmaram que diferentes fontes de inóculo 

podem levar a resultados de biodegradabilidade diferentes, como 

consequência de diferentes composições da comunidade microbiana. 

Sugeriram ainda que o lodo anaeróbio digerido é a fonte mais adequada de 

um inóculo diverso e ativo (RAPOSO et al., 2012). 

Mesmo utilizando a opção por inoculação do reator, deve este seguir 

uma série de procedimentos e monitoramentos de parâmetros, além de uma 

rotina operacional, a fim de garantir condições ideais no interior do reator. A 

taxa de alimentação do reator deve ser aumentada de forma progressiva, de 

acordo com a adaptação do lodo (CHERNICHARO, 2007). 

O volume de inóculo a ser utilizado durante a partida de um sistema 

anaeróbio geralmente é definido com base na carga biológica inicial 

aplicada, ou seja, a determinação do volume é realizada por meio da relação 
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entre a carga orgânica aplicada e quantidade de biomassa presente no reator 

(CAMPOS, 1999).  

Tonetti et al. (2011) trabalharam com três filtros anaeróbios com 

volume de 500 L preenchidos com anéis de bambu, operando-os com tempo 

de detenção hidráulica de nove horas, sem inóculo, verificaram a 

necessidade de 19 semanas para que se alcançasse o equilíbrio dinâmico nos 

reatores para esgoto doméstico. Os autores obtiveram eficiência de 

aproximadamente 82% na remoção de DQO. Silva et al. (2018) avaliando 

partida de um reator com inóculo, operado com uma vazão de 500 mL h-1, 

TDH de 5,02 h, e COV de 95,66 kg m-3 d-1 de DQO, por 66 dias com 

efluente proveniente de laticínios, observaram remoção média de DQO, 

cerca de 6,6%. A reduzida remoção foi justificada pelos autores devido a não 

estabilidade do reator, que sofreu desequilíbrio com as cargas aplicadas.   

Contudo, Pierotti (2007) avaliando reator UASB de 117 m³ por meio 

do processo de autoinoculação, trabalhando com TDH de 6 horas, e COV de 

1,74 kg m-3 d-1 de DQO, obtiveram, após a partida, reduzida eficiência de 

remoção de DQO bruta (12%). Em relação à DQO filtrada, a mesma 

representou em média 60% da DQO efluente, mostrando que a remoção 

física prevalecia em relação à biológica. 

 3.5 Estudos Cinéticos  

O estudo dos processos biológicos envolvidos na conversão dos 

poluentes presentes nas águas residuárias permite estimar a velocidade com 

que as reações acontecem e, então, desenvolver projetos mais racionais e 

eficientes. 

A taxa de utilização da matéria orgânica é um fator fundamental para 

determinar a cinética de utilização do substrato pelos microrganismos, pois 

determina a velocidade com que os processos de síntese e oxidação ocorrem 

nos sistemas estudados. O principal modelo cinético de metabolismo dos 

microrganismos foi desenvolvido por Monod (1949) para descrever a 
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fermentação de açúcares de uvas por culturas puras de leveduras. Muitos 

autores utilizam desse modelo para descrever a degradação da matéria 

orgânica nos esgotos, tais como Del Castilho et al. (2015) e Roche et al. 

(2016). 

A grande vantagem do modelo idealizado por Monod é representar 

as reações de ordem zero e de primeira ordem, bem como as transições entre 

as ordens citadas, o que é de suma importância para o tratamento de águas 

residuárias. Para Bueno et al. (2018) esses modelos matemáticos vêm para 

auxiliar na descrição desses complexos mecanismos físicos, químicos e 

biológicos que atuam no decaimento de poluentes nos sistemas biológicos, 

uma vez que esses estudos matemáticos visam maior detalhamento da 

cinética de remoção e ajustes de modelos. Donoso-Bravo et al. (2011) em 

revisão sobre modelos para digestão anaeróbica, corrobora com Bueno et al. 

(2018), demonstrando a complexidade que envolve esse processo, tendo em 

vista a quantidade de populações e substratos bacterianos.  

O modelo cinético desenvolvido por Monod (1949) expressa a 

velocidade específica de crescimento dos microrganismos em função da 

concentração de substrato limitante presente no meio da reação de acordo 

com a Equação 1. Para Metcalf e Eddy (2003) os valores comuns 

encontrados de µmáx e Ks para sistemas aeróbios são respectivamente entre 

1,5 a 5,0 d-1 e entre 25 a 100 mg L-1 de DBO. 

 

µ =  µ  𝑚á𝑥.
𝑆

𝐾𝑆 + 𝑆
 (1) 

 

em que: 

µmáx = Taxa de crescimento específico máximo (d-1); 

S = Concentração do substrato ou nutriente limitante (g m-3); 

Ks = Constante de saturação, definida como a concentração do 

substrato para o qual µ = µmáx /2 (g m-3). 
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O significado do Ks pode ser deduzido fazendo-se Ks = S na 

Equação 1, isso resulta imediatamente em µ= µmáx /2, isto é, a referida 

constante representa a concentração de substrato na qual a velocidade 

específica de crescimento é a metade do seu valor máximo. Ainda por 

consequência, quanto maior o valor Ks menor é a afinidade dos 

microrganismos pelo substrato, e quanto menor o valor do Ks maior é 

afinidade dos microrganismos pelo substrato. 

Além da equação de crescimento específico sugerida por Monod, 

salienta-se que os microrganismos permanecem no sistema por mais dias, 

como expressado por Von Sperling (2014),  esses passam a atuar na etapa de 

metabolismo endógeno. Esse metabolismo é caracterizado pelo decaimento 

bacteriano, podendo ser expresso por uma reação de primeira ordem, como 

descrito na Equação 2. Para esgotos de origem doméstica, o valor para Kd 

tem uma variação entre 0,06 a 0,10 mg mg-1 d-1 de SSV. 

 

𝑑𝑋𝑏

𝑑𝑡
=  −𝐾𝑑 . 𝑋𝑏 (2) 

 

em que:  

Xb = concentração de SSV biodegradáveis (mg L-1); 

Kd = coeficiente de respiração endógena (d-1). 

 

Para calcular a taxa de crescimento bacteriano (Y), leva-se em 

consideração a remoção de substrato, em que a taxa de crescimento está 

diretamente ligada à quantidade de substrato disponível no reator (VON 

SPERLING, 2014; LIU et al., 2017). Quanto mais alimento for assimilado 

pelos microrganismos, maior será seu crescimento como observado na 

Equação 3. De acordo com Von Sperling (2014), os valores de Y encontram-

se na faixa de 0,4 a 0,8 gramas de SSV gerados no reator para cada g DBO 

removida do efluente em tratamento. 
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𝑑𝑋𝜈

𝑑𝑡
=  𝑌.

𝑑(𝑆0 − 𝑆)

𝑑𝑡
 (3) 

 

em que: 

Xν = Concentração de sólidos em suspensão voláteis (g m-3); 

Y = coeficiente de produção celular (massa de sólidos em suspensão 

voláteis produzidos por unidade de DBO removida (g g-1); 

S0 = Concentração de DBO total afluente (g m-3); 

S = Concentração de DBO total efluente (g m-3); 

t = Tempo. 

 

3.6 Filtro biológico aerado submerso (FBAS) 

O processo de tratamento de efluente aeróbio pode ser dividido em 

processos com crescimento suspenso e aderido. No primeiro processo de 

tratamento, os microrganismos responsáveis pela conversão da matéria 

orgânica ou outros constituintes das águas residuárias a gases e tecido 

celular, são mantidos em suspensão dentro do líquido (sem nenhuma 

estrutura de sustentação). Enquanto o processo aderido, os microrganismos 

estão aderidos a um meio de suporte que pode ser de material sólido natural 

(pedras, areia, solo) ou material artificial (plástico, cerâmico) (VON 

SPERLING, 1996b; BITTON, 2005). 

O FBAS é caracterizado por ser um reator preenchido com material 

suporte mantido imerso no meio líquido. Esse reator pode ser caracterizado 

como trifásico, por existir no seu interior a fase líquida, constituída pelo 

efluente, pela fase sólida, constituída pelo meio de suporte utilizado, bem 

como as colônias de microrganismos, e por fim, a fase gasosa, formada pela 

aeração artificial e pelos subprodutos gasosos da atividade biológica 

(CHERNICHARO, 2007).  

De acordo com estudos apresentados por Aisse et al. (2001), o filtro 

biológico aerado submerso (FBAS) é um reator em que o escoamento pode 
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ser no sentido ascendente ou descendente, através do biofilme e do lodo 

retido em um leito fixo de material inerte. A diferenciação entre os dois 

sistemas está na introdução de oxigênio, com aeradores e difusores de ar, 

gerando assim um ambiente onde proliferam microrganismos aeróbios. 

Ainda no que tange o fluxo de ar introduzido nos reatores, Von Sperling 

(2014) salienta que é realizada de forma artificial, onde a aeração pode ser 

realizada por difusores de ar, alimentados por sopradores ou pelo 

turbilhonamento do líquido causado pela aeração mecânica.  

A essência dos sistemas aeróbios de tratamento de esgotos está 

diretamente ligada na introdução de energia nos reatores biológicos, sob a 

forma de oxigênio livre, propiciando o desenvolvimento e acelerando o 

metabolismo dos microrganismos aeróbios responsáveis pela oxidação 

biológica dos componentes indesejáveis presentes no esgoto a ser tratado 

(DOMINGUES, 2005).  

Além da remoção da matéria orgânica, os FBAS têm sido utilizados 

com o intuito de remover nitrogênio. Correa et al. (2016) estudando o 

comportamento da remoção de matéria orgânica (DQO) e nitrogênio 

amoniacal em um reator de leito estruturado operado sob aeração 

intermitente 4 horas de aeração e 2 horas não aerado, obtiveram eficiências 

médias de remoção de 88 e 72% de DQO e NTK, respectivamente. Yue et al. 

(2018) estudando o efeito do oxigênio dissolvido na remoção de nitrogênio 

em um filtro biológico aerado submerso, obtiveram eficiência de 

aproximadamente 82% de nitrogênio amoniacal. Alburquerque et al. (2012), 

avaliando o impacto das condições de aeração na remoção de baixas 

concentrações de nitrogênio em um filtro biológico parcialmente aerado, 

constataram remoção de entre 50 a 70 % de remoção de amônio. 

 



38 

 

3.6.1 Biofilmes e Meio de suporte 

Biofilmes microbianos são aglomerados complexos, formados por 

microrganismos aderidos a uma superfície sólida ou semissólida em 

ambiente aquoso, também conhecidos como material de enchimento ou meio 

de suporte (CULLER, 2010; JACOBS; 2013). 

Os materiais de enchimento convencionalmente utilizados em filtros 

biológicos percoladores são a pedra britada, escória de alto-forno, anéis 

plásticos randômicos (anéis Paul) e blocos cross-flow. Dentre os materiais de 

meio de suporte recomendados, os meios plásticos vêm gradativamente 

sendo mais empregados (JORDÃO; PESSOA, 2011). Nessa linha, Von 

Sperling (2014) relata que a escolha do material de suporte influencia o 

desempenho dos biofiltros, uma vez que essa aderência acontece 

predominantemente por interações célula – células pelos polímeros 

produzidos pelas bactérias na superfície e pela composição do material.  

A superfície específica do meio de suporte está relacionada 

diretamente com a área de contato entre o líquido e o biofilme formado. 

Souza et al. (2010) descreveram que o índice de vazios influencia a 

circulação dos esgotos e do ar, por entre a camada suporte, mantendo o 

ambiente nas condições aeróbias favoráveis ao equilíbrio da comunidade 

microbiana. 

Para Fernandes et al. (2015), o meio de suporte deve permitir o 

acúmulo de grande quantidade de biomassa, com consequente aumento do 

tempo de detenção celular, melhorar o contato entre os constituintes do 

despejo afluente e os sólidos biológicos contidos no reator, atuar como uma 

barreira física, evitando que os sólidos sejam carreados para fora do sistema 

de tratamento, e ajudar a promover a uniformização do escoamento no 

reator. 

Oliveira et al. (2014) relatam que em estudos recentes acerca do 

tema, demonstraram que a aderência dos microrganismos no biofilme 

resultaram em maiores taxas de crescimento, maiores atividades 
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metabólicas, além de resistência à toxicidade. Essa relação entre biofilme e 

meio suporte foram mais resistentes às maiores variações de pH no reator, 

temperatura e às variações na concentrações de nutrientes.  

 

3.6.2 Nitrificação e desnitrificação  

As águas residuárias podem apresentar diversos poluentes além da 

matéria orgânica, dentre elas, os nutrientes (principalmente nitrogênio e 

fósforo), que apresentam grandes problemas ao meio aquático, tendo em 

vista que o lançamento em corpos hídricos pode levar à eutrofização. Os 

nutrientes, além de acelerar eutrofização, podem ser tóxicos à biota 

dependendo da espécie (BATISTA et al., 2013; VON SPERLING, 2014). 

Zoppas et al. (2016) relatam que a eutrofização é um fenômeno causado pela 

excessiva disponibilidade de nutrientes para organismos fotossintetizantes.  

No ciclo do nitrogênio, o nitrogênio amoniacal é oxidado a nitrito, e 

este a nitrato. Esse processo não ocorre a remoção do nitrogênio no meio, 

mas apenas, uma conversão na sua forma, de amônio para nitrato. Em países 

desenvolvidos, já foram resolvidos problemas de remoção da matéria 

carbonácea, investindo agora em pesquisas e recursos para remoção de 

nutrientes nas unidades de tratamento de efluentes, bem diferente de países 

em desenvolvimento que ainda têm se empenhado apenas na remoção da 

matéria orgânica (VON SPERLING, 2016). 

O processo de nitrificação no sistema de tratamento, pode ser 

considerado muito vulnerável, tendo em vista, que o crescimento das 

bactérias nitrificantes apresenta velocidade baixa por serem organismos 

autotróficos e serem sensíveis às mudanças do pH do efluente em 

tratamento, temperatura e oxigênio dissolvido (CAMPOS et al., 2006; 

ZOPPAS et al., 2016). A velocidade de nitrificação diminui drasticamente 

quando a temperatura da água se encontra abaixo de 10ºC, enquanto 

temperaturas entre 28 e 30ºC estimulam o crescimento das bactérias 
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oxidadoras de amônio em relação às bactérias oxidadoras de nitrito (KIM; 

LEE; KELLER, 2006; ZOPPAS et al., 2016). 

No processo de remoção de nitrogênio, o oxigênio é uma das 

variáveis mais relevantes, sendo essencial à nitrificação, e em concentrações 

menores que 2 mg L-1 podem limitar parcial ou totalmente a atividade das 

bactérias nitrificantes (METCALF; EDDY, 2003; ANDRADE et al., 2010, 

ZOPPAS et al., 2016).  

A velocidade máxima de nitrificação ocorre em concentrações de 

oxigênio dissolvido (OD) maiores que 2 mg L-1. Caso a concentração seja 

menor que 0,5 mg L -1, a velocidade de nitrificação reduz drasticamente e 

pode ser totalmente interrompida (HIDAKA et al., 2002). 

É importante considerar que a oxidação biológica do íon amônio a 

nitrato produz efeito sobre a alcalinidade do processo. Assim, se não for 

fornecida alcalinidade suficiente, tem início a diminuição do pH que pode 

causar a inibição dos microrganismos, sendo assim, a relação do pH ótimo 

encontra-se na faixa entre 7 e 9. Isso põe em evidência a importância de ter 

um controle permanente no sistema de tratamento de águas e efluentes, 

principalmente de pH e OD como uma forma de otimizar o processo de 

nitrificação (METCALF; EDDY, 2003). 

Por sua vez, a desnitrificação é a remoção biológica do nitrato a 

óxido nítrico, óxido nitroso e gás nitrogênio. É um processo respiratório 

anóxico, realizado por bactérias heterotróficas. Os gêneros microbianos mais 

representativos nessa etapa, são Alcaligenes, Paracoccus, Pseudomonas, 

Thiobacillus e Thiosphaera (METCALF; EDDY, 2003; ZOPPAS et al., 

2016). 

Assim como na nitrificação a taxa de desnitrificação é afetada por 

fatores ambientais, como: temperatura, pH e concentração de OD. A 

desnitrificação ocorre em temperaturas na faixa de 10°C a 30°C. O pH ótimo 

está na faixa de 6,5 a 8,0 (METCALF; EDDY, 2003). Segundo Xu et al. 

(2018) a velocidade de desnitrificação é reduzida em valores de pH abaixo 

de 6,0 e acima de 9,0. Enquanto, Henze et al. (1997) constataram que o meio 
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ideal para a desnitrificação tem um pH compreendido entre 7,0 e 9,0. Van 

Haandel e Marais (1999) e Jia et al. (2013) citam que os valores ótimos 

abarcam a faixa que vai de 7,0 até 7,5. E quando valores de pH menores que 

6,0 e maiores que 8,5 reduzem grandemente a taxa dessa transformação 

bioquímica. 

A redução biológica do nitrato pode ser atingida mais rapidamente 

caso a concentração de oxigênio esteja próxima a zero, havendo um 

decréscimo da taxa quando ultrapassa 0,2 mg L-1 (TONETTI et al., 2013). 

Liu et al (2010a) estudando processo de remoção de nitrogênio autotrófico 

com a nitrificação combinada com processo anammox para tratamento de 

efluente diluído de um reator UASB alimentado por percolado de aterro 

sanitário, obtiveram uma desnitricação de 92% com uma de concentração de 

0,2 mg L-1 de OD, com aeração contínua. Por sua vez, Yang et al. (2010) e 

Khan et al. (2011) estudando uma faixa maior de OD, entre 3 e 3,5 mg L-1, 

obtiveram remoções similares (89%).  

Para Liu et al. (2010a) a capacidade de desnitrificar está relacionada 

com a quantidade de substrato biodegradável presente (relação carbono 

orgânico/nitrogênio). Geralmente, nas unidades secundárias do tratamento 

biológico de efluentes, a presença de substrato facilmente degradável é 

reduzida. Com uma relação carbono/nitrogênio maior do que 4, a taxa de 

desnitrificação se incrementa de um fator 1,5 a 1,7. Zou et al. (2012) 

observaram que a faixa de relação C/N  entre 4 a 10 para remoção de 

nitrogênio em um biofiltro com lodo cerâmico poroso, alcançou eficiência de 

remoção entre 43 e 51% de NTK|.  Matsumoto, Terrada e Tsuneda (2007) 

analisando a modelagem de biofilme aerado por membrana: efeitos da 

relação C/N, espessura do biofilme e carga superficial de oxigênio na 

viabilidade de nitrificação e desnitrificação simultâneas, numa relação 3 a 

5,25 C:N, obtiveram eficiência de 70% de remoção de nitrogênio. 

Relações C/N menores do que 2,5 não possibilitam uma 

desnitrificação satisfatória, portanto, é necessária uma fonte externa de 

carbono (HELMERMADHOK et al., 2002; DO CANTO et al., 2008). 

http://www.scielo.br/scielo.php?script=sci_arttext&pid=S1413-41522016000100029#B71
http://www.scielo.br/scielo.php?script=sci_arttext&pid=S1413-41522016000100029#B48
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Quando a fonte de carbono remanescente no efluente do tratamento 

secundário apresenta uma concentração abaixo da requerida para a 

desnitrificação ou está em formas não suficientemente lábeis, há a 

necessidade da adição de algum composto orgânico passível de oxidação 

para viabilizar o processo (TONETTI et al., 2013). 

Liu et al. (2017) estudando sistema de biorreator de membrana 

combinado anóxico/óxico de dois estágios para percolado de aterro sanitário 

obtiveram remoção de 75% de NTK. Jin et al. (2019), avaliando a remoção 

eficiente de nitrogênio por microrganismos heterotróficos obtiveram 

eficiências de remoção de N e de nitrogênio total (TN) em condições 

aeróbias para o tratamento de efluentes domésticos da ordem de foram de 

97% e 52%, respectivamente. 

3.8 Processo conjunto anaeróbio-aeróbio 

Os processos anaeróbios e aeróbios de tratamento de efluentes 

separadamente têm vantagens e limitações; e a utilização de apenas uma das 

unidades como forma única para remoção de poluentes pode não atender ao 

padrão de lançamento estabelecido pelas leis reguladoras. Nesse sentido é 

fundamental combinar diferentes sistemas de tratamento de tal forma que a 

eficiência global seja maior que a alcançada quando se aplica um sistema 

anaeróbio ou aeróbio isoladamente. A importância da associação de reatores 

anaeróbios e aeróbios para o tratamento de esgoto sanitário é reconhecida 

por vários pesquisadores (CHERNICHARO 2001; GONZÁLVEZ et al., 

2008; VON SPERLING 2014; KREUTZ et al., 2014). 

Seguindo nessa linha de combinações de unidades de tratamento, 

estudos têm provado ser uma opção viável para o tratamento de águas 

residuárias por promover a oxidação carbonácea, a nitrificação, a 

desnitrificação e a remoção biológica do fósforo, permitindo que os padrões 

de lançamento sejam alcançados (ARIM; PRYZBYLSKI, 2011; 

MANTOVANI; TRÉ; FRINHANI, 2015). Além disso, Van Haandel e 
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Marais (1999) salientam que essa combinação tem grande potencial de 

redução de custos na construção, além de facilidade de operação quando 

comparado a um sistema aeróbio de lodos ativados. Ainda destacam a menor 

geração de lodo e o menor requerimento de aeração.  

Silva et al. (2005), analisando um reator compartimentado 

anaeróbio/aeróbio, tratando esgoto sanitário, como possibilidade de ser 

utilizado em pequenas comunidades urbanas e rurais, avaliando em diversos 

tempos de detenção hidráulica (TDH), obtiveram remoção de DQO de 

73,7% e de sólidos em suspensão totais (SST) de 78,8%, foram obtidos com 

TDH total de 8 horas (4 horas para a fase anaeróbia e 4 horas para a fase 

aeróbia). 

Araújo et al. (2014), estudando remoção de matéria orgânica e 

oxidação do nitrogênio amoniacal presente em esgoto sanitário por sistema 

combinado UASB e FBAS, com TDH de 7,9 horas e 6,4 horas, 

respectivamente, e vazão de alimentação de 52,56 L d-1, obtiveram eficiência 

média na redução DQO superior 70% e para ST remoção de 66%. Por sua 

vez, Henrique et al. (2014), ao estudarem o tratamento de esgoto doméstico 

em regime de recirculação com utilização de reator anaeróbio anóxico 

seguido de reator aeróbio com meio suporte, com regime de batelada de 12 

horas sequenciais com vazão de 12,6 litros por ciclo de esgoto bruto 

doméstico, verificaram que o sistema combinado removeu 92% de DQO, 

93% de SST e 92% de nitrogênio total. 

Sistemas aerados, apesar de apresentarem elevadas eficiências de 

remoção de poluentes, demandam por unidade sequencial de remoção de 

sólidos suspensos. Sob esse aspecto, os decantadores secundários exercem 

um papel importante no processo de polimento e clarificação do efluente 

final no sistema de tratamento. Ainda, nesse caso, por tratar-se da última 

unidade de tratamento do sistema, esta fica responsável pela separação, 

adensamento e armazenamento dos sólidos em suspensão (VON 

SPERLING, 2014). 
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Ferraz et al. (2014) estudando a ETE do Baldo no Rio Grande do 

Norte, composta por reatores UASB, tanque de aeração e decantador 

secundário, observaram remoções médias de DBO e SST de 87% e 63%, 

respectivamente. De acordo com os resultados, a ETE atendeu aos padrões 

de lançamento estabelecidos na Resolução CONAMA n°430 para todas as 

variáveis analisadas (BRASIL, 2011). 

3.9 Sistema alagados construídos 

De acordo com Esteves (2011) sistema alagado ou área alagada pode 

ser caracterizado como um ecossistema natural, que encontra-se alagado 

parcialmente ou totalmente durante o ano, localizados facilmente nos igapós 

da Amazônia, várzea de rios e manguezais. Kadlec e Wallace (2009) relatam 

que esses ambientes são caracterizados como ecossistemas de transição entre 

sistemas terrestres e aquáticos. 

Observando os processos físicos, químicos e biológicos que ocorrem 

nesses ambientes, pesquisadores propuseram a criação de ambientes 

semelhantes, porém controlados. Criaram-se os sistemas alagados 

construídos (SACs), também conhecidos como constructed wetlands, que 

são sistemas biológicos construídos com a finalidade de tratamento de 

efluentes, configurando um processo natural de acordo com Brasil et al. 

(2008). Esse sistema ajuda na depuração dos efluentes a um baixo custo, 

fácil operação e manutenção, além de vir demonstrando uma eficiente 

remoção de poluentes domésticos e industriais, tais como, matéria orgânica, 

sólidos e nutrientes (BRASIL et al, 2005; FIA, et al., 2010; MATOS et al., 

2009; VYMAZAL, 2014; VYMAZAL et al., 2015). 

Esses sistemas são projetados para o tratamento de efluentes, cuja 

configuração consiste em um leito preenchido com um material suporte 

poroso (solo, areia, brita, cascalho) plantado, ou não, com espécies vegetais 

características de ambientes alagados (KADLEC; WALLACE, 2009). 
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Dentre as configurações existentes dos sistemas alagados, três tipos 

de SACs têm sido bastante aplicados para tratamento de águas residuárias, 

principalmente em níveis secundário e terciário de tratamento, ou visando 

polimento de efluentes tratados para reúso. As unidades utilizadas no 

tratamento de efluentes com frequência por pesquisadores são: SACs de 

escoamento superficial (SAC-ES), SAC de escoamento vertical (SAC-EV), e 

o SAC com escoamento horizontal subsuperficial (SAC-EHSS) 

(MANNARINO et al., 2006; VYMAZAL, 2014; ANDRADE et al., 2015; 

FIA et al., 2011; MATOS et al., 2018). 

O SAC-EHSS (Figura 1) tem sido estudado com maior intensidade 

em razão do menor potencial para geração de odores e atração de vetores, 

possibilidade de tratamento contínuo da água residuária, além de ser 

operacionalmente simples (MIRANDA et al., 2016). Essas unidades são 

projetadas para que o esgoto permaneça totalmente sob a superfície do 

sistema, fazendo com que o mesmo escoe em torno do material suporte 

(solo, brita, cascalho, entre outros), e das raízes e rizomas da vegetação 

emergente; permitindo que o mau odor e riscos associados à exposição de 

organismos patogênicos, aos humanos e animais, sejam minimizados 

(KADLEC; WALLACE, 2009). 

 

Figura 1. Representação de um SAC de escoamento horizontal 

subsuperficial 

 

 



46 

 

Matos et al (2015) relatam, que nesta unidade de tratamento ocorre 

por princípios físicos, com sedimentação, adsorção e filtração de sólidos; 

químicos, com formação de precipitados; e biológicos, decorrentes do 

metabolismo microbiano e absorção pelas plantas. 

A eficiência do tratamento de efluentes em SACs é intensificada 

com o uso de macrófitas, pois estas recriam o ciclo equilibrado aeróbio-

anaeróbio do ambiente, o que facilita a existência de microrganismos 

anaeróbios, aeróbios e facultativos, que são essenciais à realização do 

processo de tratamento de esgoto (USEPA, 2011; COSTA et al., 2013). 

A escolha da planta a ser utilizada nesse sistema deve levar em conta 

sua capacidade de extração de nutrientes, boa adaptação em ambientes 

encharcados e produtiva, tendo em vista sua possível utilização para 

alimentação de animal ou não (MATOS, 2008). Muitas espécies vêm sendo 

testadas no sistema em questão, entre elas podemos destacar o uso da taboa 

por Brasil et al. (2007), capim-tifton (MATOS et al., 2008; AMORIM et al., 

2015), lírio (CHAGAS et al., 2011) e copo de leite (CRIPPA, 2018) aguapé 

(SALATI FILHO et al., 2009) 

Apesar de espécies cultivadas como a taboa que apresentam 

aerênquimas, os SACs-EHSS apresentam condições anaeróbias e anóxicas 

na maior parte do tempo, propiciando, portanto, a ocorrência da 

desnitrificação, ou seja, a conversão do nitrato em nitrogênio gasoso 

(VYMAZAL, 2007). Essa característica é interessante principalmente para o 

tratamento terciário após tratamento aeróbio, uma vez que as formas 

oxidadas do nitrogênio geradas em condições aeróbias podem ser removidas 

nos SAC-EHSS. 

A oxidação do meio é feita, dependendo da espécie vegetal 

cultivada, via rizomas das plantas e por difusão do ar atmosférico na 

superfície do meio de suporte, possibilitando a formação de sítios aeróbios e 

anaeróbios dentro do tanque de escoamento da água residuária, 

característicos nesses sistemas (KADLEC; WALLACE, 2009 MATOS et al., 

2010). Kadlec e Wallace (2008) descrevem que macrófitas emergentes são 
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as mais adequadas, visto que a lâmina de água, neste sistema, permanece 

abaixo da superfície do meio de suporte. As macrófitas são capazes de 

extrair macro e micronutrientes necessários ao seu crescimento, além de 

transferir oxigênio para o substrato, possibilitando a formação de sítios 

aeróbios em torno das raízes. Ainda, de acordo com os autores, essas plantas 

também favorecem o desenvolvimento dos filmes biologicamente ativos que 

propiciam a degradação dos compostos orgânicos, proporcionando a 

depuração da água residuária. 

O bom funcionamento do SAC varia com diversos fatores: o tipo e a 

profundidade do substrato, taxa de aplicação, tempo de detenção hidráulica 

(TDH), condições climáticas locais, a espécie vegetal cultivada e o tipo do 

efluente (principalmente se ele foi submetido a um tratamento primário ou 

não). Quando esses fatores estão em sintonia, eficiências satisfatórias de 

remoção são observadas. Brasil et al. (2007) relatam em seu trabalho que o 

desempenho do SAC é afetado por fatores bióticos (representados por uma 

grande variedade de microrganismos, especialmente bactérias, fungos e 

macrófitas) e abióticos (temperatura, alcalinidade, pH e oxigênio dissolvido), 

além de operações do sistema.  

Diversos estudos vêm sendo conduzidos utilizando esse sistema para 

tratamento de efluente de origem doméstica, tais como Brasil et al. (2008), 

Alburqueque et al. (2009), Abrantes (2009), Almeida et al. (2011), Ucker et 

al. (2012), Matos et al. (2018), nos quais todos os autores obtiveram 

eficiências satisfatórias na remoção de matéria orgânica e nutrientes. 

Albuquerque et al. (2009) obtiveram eficiências de remoção entre 

65% a 93%, 57% a 85% e 78% para demanda bioquímica de oxigênio 

(DQO), nitrogênio (N) e sólidos totais (ST). Abrantes (2009) por sua vez, 

avaliando diferentes espécies plantadas, obteve resultados superiores a 60% 

de remoção para DQO, N e fósforo (P). 

Moraes et al (2012) estudando as eficiências em diferentes 

sazonalidades com sistemas plantados e não plantados, obteve eficiências 

médias de remoção de poluentes, respectivamente de: DBO - 80 e 77%; 
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DQO - 72% e 72%; SST - 83% e 77%; NTK - 55% e 46%; N-NH4
+ - 56% e 

49%; P Total - 45% e 50%; para os SACs plantados com capim-tifton 85 e 

não plantado. Sousa et al. (2000) por sua vez avaliaram SACs no pós-

tratamento do efluente doméstico de um reator UASB, e da mesma forma 

obtiveram excelentes eficiências, visto que a remoção de matéria orgânica 

esteve em torno de 76 a 84%, e a de nutrientes foi de 87 e 95 %, para N e P, 

respectivamente. 

Além da remoção de poluentes pelo sistema estudado, o mesmo tem 

grande utilidade do ponto de vista de produção de biomassa para 

alimentação animal, tendo em vista que o efluente tratado é rico em 

nutrientes essenciais para o crescimento das plantas. O principal mecanismo 

de remoção de nitrogênio presente nos esgotos aportados nos sistemas 

alagados construídos corresponde à desnitrificação, e o fato de remoção de 

fósforo ocorrer principalmente por processos físico-químicos de fixação de 

fosfatos, esses nutrientes são também extraídos pelas plantas, que os utilizam 

para o crescimento e reprodução (KADLEC; WALLACE, 2008). As plantas 

são responsáveis por remover aproximadamente 5% do fósforo e 5 a 10% do 

nitrogênio aplicados nos alagados construídos (STOTTMEISTER et al., 

2003; VYMAZAL, 2007). 

Brasil et al. (2007) estudando o desempenho da macrófita taboa 

(Typha sp.) com esgoto doméstico, obtiveram produtividade de 7.059 kg ha-1 

de matéria seca e a concentração de nutrientes na parte aérea, indicou boas 

condições nutricionais das plantas. Saraiva et al. (2013) avaliando o 

desenvolvimento e a produtividade de Capim-elefante-Roxo em área de 1 

hectare com efluente tratado em lagos de estabilização em três fases, 

obtiveram resultados de 136, 121,6 e 136 t ha-1 de massa verde, 

respectivamente por fase. 

Além do efluente de origem doméstica, outas pesquisas demonstram 

bons resultados na produção de biomassa em sistema alagados, como 

descrito por Fia et al. (2011) que avaliando a capacidade extratora de duas 

espécies vegetais (Typha latifólia e Cynodon spp.) em sistemas alagados 
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construídos de escoamento subsuperficial horizontal com efluente de 

suinocultura, obtiveram valores de extração entre 443 e 540, 86 e 99, 193 e 

241, 0,77 e 2,17, e 1,21 e 3,68 kg ha-1 de NTK, P, K, Cu e Zn, para o capim 

tifton – 85, enquanto a taboa obteve melhor resultado na absorção de sódio. 

Por sua vez, Oliveira et al. (2017) analisando a produtividade do capim 

tifton-85 (Cynodon spp.) cultivado em SACs utilizando águas residuárias 

provenientes de abatedouro e laticínio em diferentes dosagens, obtiveram 

produtividade de 16,8 e 15,1 t ha-1 nos tratamentos com máxima carga 

aplicada. 

O sistema alagado construído vem apresentando satisfatórias 

eficiências na remoção de matéria orgânica e nutrientes, além da produção 

de biomassa que pode ser destinada à alimentação animal. Estudos 

comprovam que além de águas residuárias domésticas, os sistemas em 

estudo têm demonstrando boas eficiências com efluentes industriais 

(SUKUMARAN, 2013; VYMAZAL, 2014) e agroindustriais, como a água 

residuária do processamento dos frutos do cafeeiro com remoções de 

aproximadamente 63% de DBO e 85 de DQO, em um TDH de 60 h para 

efluentes do fruto cafeeiro (FIA et al., 2010). Para águas residuárias de 

laticínios (MATOS; ABRAHÃO; PEREIRA, 2012), aplicando um TDH 

superior a 4 dias, obtiveram remoções de DBO e DQO na faixa de 79 a 96% 

e 85 a 97%, respectivamente.   
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4. MATERIAL E MÉTODOS 

4.1 Localização experimental 

A Universidade Federal de Lavras (UFLA) dispõe de uma Estação 

de Tratamento de Efluentes Sanitários (ETE/UFLA), vinculada à Diretoria 

de Meio Ambiente da UFLA. A ETE/UFLA recebe os esgotos sanitários 

gerados nos banheiros, pias e águas de limpeza de pisos. Os efluentes 

gerados nos laboratórios da Instituição são encaminhados para a ETE/UFLA, 

após a separação dos resíduos químicos que são tratados separadamente no 

Laboratório de Gestão de Resíduos Químicos da UFLA. Os efluentes 

gerados no restaurante universitário são encaminhados para a ETE/UFLA, 

após passar por um flotador (JUNQUEIRA et al., 2017). 

Os efluentes gerados na UFLA (exceto os resíduos químicos) são 

direcionados para duas estações elevatórias: Goiaba (restaurante 

universitário, pavilhões de aula, gabinetes de professores e laboratórios de 

pesquisa) e Veterinária (pavilhões de aula, gabinetes de professores, 

laboratórios de pesquisa e hospital veterinário). Existe uma terceira 

elevatória (Brejão) que receberá os efluentes da moradia estudantil, mas 

ainda não está interligada ao sistema.  

A ETE/UFLA é composta por tratamento preliminar, peneiramento 

grosso e fino, medidor de vazão, caixa de gordura, estação elevatória (EE-

ETE),  tratamento secundário reatores UASB, filtros aerados submersos, 

filtros de areia, e desinfecção por cloração e radiação ultravioleta. 

O experimento foi instalado nas dependências da ETE/UFLA com 

coordenadas geográficas 21°13’48” de latitude sul; e 44°59’22” de longitude 

oeste, e 855 metros de altitude. O clima é classificado segundo Köppen, em 

Cwa temperado chuvoso, com inverno seco e verão chuvoso (DANTAS et 

al., 2007). 



51 

 

4.2. Configuração do sistema de tratamento  

O efluente utilizado durante o experimento foi o efluente sanitário da 

UFLA, após a passagem pelo sistema preliminar de tratamento, composto 

por: peneira grossa com abertura dos orifícios de 2 cm, peneira fina com 0,5 

cm de abertura, medidor de vazão tipo Parsall e caixa de gordura. Após o 

tratamento preliminar, o efluente foi bombeado da EE-ETE por uma bomba 

submersa, marca Anauger 800 para um tanque de equalização (TEq) 

confeccionado em fibra de vidro com 310 litros de capacidade, e, 

posteriormente, bombeado para as unidades experimentais.  

A partir do tanque de equalização, o efluente foi direcionado de 

forma contínua para o reator anaeróbio de manta de lodo e fluxo ascendente 

(RAFA) por meio de uma bomba dosadora da marca Pro-Minent Concept 

Plus, 230 V, modelo CNPB0223PVT200G01001PT, com capacidade 

máxima de bombeamento de 21,9 L h-1. Após passar pelo RAFA, o efluente 

era direcionado por gravidade para o filtro biológico aerado submerso 

(FBAS), decantador secundário (DS) e sistema alagado construído (SAC). 

Os reatores foram instalados em local aberto, expostos às variações 

climáticas no local (Figura 2). Todos os reatores foram construídos em fibra 

de vidro. 
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Figura 2. Linha de tratamento do esgoto composta por reator TEq (1), RAFA 

(2), FBAS (3), DS (4) e SAC (5), localizada nas dependências da 

ETE-UFLA, utilizados experimentalmente no tratamento do esgoto 

sanitário da UFLA. 

 

 

Fonte: Do Autor (2019). 

 

No TEq foram instalados sensores de nível do efluente para manter 

um nível pré-determinado de acionamento da bomba anauger que alimentava 

o TEq. O ponto de captação do efluente no TEq para alimentar o RAFA 

encontrava-se a 0,30 m de altura em relação ao fundo, a fim de evitar 

entupimento do sistema por sólidos depositados, ou qualquer material 

grosseiro que chegasse ao tanque (Figura 3A). 
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Figura 3. Visualização externa do tanque de equalização (A) e do reator 

anaeróbio de manta de lodo e fluxo ascendente (B), utilizados 

experimentalmente no tratamento do esgoto sanitário da UFLA. 

  

Fonte: Do Autor (2019). 

 

O RAFA (Figura 3B) possui formato cilíndrico, com base de 0,5 m 

de diâmetro, altura útil (líquido) de aproximadamente 0,64 m e volume útil 

de 126 L. Internamente, em sua parte superior, foi instalado um separador 

trifásico (gases, sólidos, líquidos), com o formato de um cone invertido. A 

alimentação do reator é realizada na parte superior por um tubo guia que 

direciona o efluente até a parte inferior do reator. Existe dentro do reator um 

fundo falso a 0,10 m contendo 40 orifícios com 0,02 m de diâmetro para 

reduzir caminhos preferenciais. O escoamento do efluente é ascendente. O 

efluente é coletado na parte superior por calha coletora (Figura 4). 
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Figura 4. Diagrama esquemático do RAFA (A), e vista superior e cortes (B), 

utilizado experimentalmente no tratamento do esgoto sanitário da 

UFLA. 

 

 

 

Fonte: Amorim (2014). 
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O FBAS (Figuras 5A e B) possui formato cilíndrico, com base 

de 0,5 m de diâmetro, altura útil (líquido) de aproximadamente 0,64 m e 

volume útil de 155,4 L. Foi preenchido com meio de suporte do tipo anel de 

Pall (Figura 5C), com as seguintes dimensões: 50 mm de altura por 50 mm 

de diâmetro, área superficial de 118,1 mm² mm³ e com 94% de vazios. Os 

anéis de Pall foram ensacados em sacos tipo rede para frutas, e posicionados 

ao longo da altura do reator (Figura 5D), totalizando 10 anéis por saco e 20 

sacos tipo rede. Na saída do reator, foram utilizados canos de PVC 

perfurados para melhor captação do efluente, evitando assim, um caminho 

preferencial dentro do reator (Figura 5B). 

Para a aeração do FBAS, utilizou-se um compressor modelo 

SCHULZ profissional com 147,25 L min-1, durante as quatro primeiras fases 

do experimento, funcionando de forma contínua e aplicando 8 L min-1 de ar. 

Na última etapa do experimento (quinta fase), devido a um problema de pico 

de energia na Instituição e queima do mesmo, ocorreu a troca desse 

compressor por um do modelo CHIAPERINI Ar Direto G3 (65 L min-1). 

Devido as especificações do mesmo, o trabalho teve que ser intermitente, 

funcionando por 30 minutos, aplicando 8 L min-1 de ar, e parado por outros 

30 minutos. 
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Figura 5. Visualização externa (A) e interna (B) do filtro biológico aerado 

submerso utilizado experimentalmente no tratamento do esgoto 

sanitário da UFLA; anéis de Pall utilizados no preenchimento do 

FBAS (C), e distribuição dos sacos tipo rede com os anéis de Pall 

dentro do FBAS (D). 

 
 

  

Fonte: Do Autor (2019). 

 

O DS utilizado foi do tipo Dortumund com volume útil de 93,5 

litros. Possui um tronco de formato cilíndrico, com base de 0,5 m de 
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diâmetro, altura útil (líquido) de aproximadamente 0,64 m, e uma base 

cônica com altura de 0,28 m, fixada ao tronco cilíndrico. A alimentação era 

realizada por gravidade na parte superior e conduzida por um tubo de PVC 

central até a parte inferior, sendo o escoamento ascendente (Figura 6A e B). 

 

Figura 6. Visualização externa (A) e diagrama esquemático da parte superior 

interna (B) do decantador secundário utilizado experimentalmente 

no tratamento do esgoto sanitário da UFLA. 

  
Fonte: Do Autor (2019). 

 

A configuração do SAC, utilizada no tratamento terciário, foi de 

escoamento subsuperficial horizontal. Na construção do sistema alagado, 

utilizou-se de uma caixa retangular de fibra de vidro, com dimensões de 2,0 

metros de comprimento por 0,5 metros de largura e 0,70 metros de altura, 

assentada sobre o solo sem declive. Como meio suporte, utilizou-se brita #0 

(diâmetro D-60 = 7,0 mm), preenchendo o leito até altura de 0,55 metros, 

restando borda livre de 0,15 metros. O material suporte apresentou volume 
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B) 
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A) 
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de vazios de 0,494 m3 m-3. O nível da água, controlado pela tubulação de 

descarga, foi mantido a 0,01 metros abaixo da superfície do material de 

preenchimento (Figura 7A e B), perfazendo um volume útil de 

aproximadamente 222 L. 

A alimentação e distribuição do esgoto no SAC foram constituídas 

por um tubo de PVC com 50 mm de diâmetro partindo do decantador, com 

conexão tipo T e registro de esfera (para realização da amostragem de 

entrada), curva de 90º, luva de redução 50 mm x 32 mm, tubo de PVC 32 

mm com conexão tipo T e 2 tubos de PVC 32 mm de diâmetro perfurados 

longitudinalmente e assentados a 1 cm sob a superfície do meio filtrante, 

utilizados para que o afluente do sistema fosse aplicado em toda largura do 

SAC. 

O dispositivo de descarga e controle de nível foi implantado na parte 

inferior da parede do sistema, possuindo tubulação de PVC de 32 mm de 

diâmetro. O efluente resultante do tratamento do SAC foi recolhido em uma 

caixa, de onde o efluente final era conduzido para a elevatória da ETE-

UFLA, de forma que não houvesse disposição inadequada. 
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Figura 7 Visualização do processo de montagem do sistema alagado 

construído utilizado experimentalmente no tratamento do esgoto 

sanitário da UFLA (A); e vista externa do SAC após o sistema já 

instalado (B). 

 

 

Fonte: Do Autor (2019). 

 

Para monitoramento da temperatura durante a execução do 

experimento, foram utilizados 3 sensores de temperatura do tipo DS 18b20 

em conjunto com 3 resistores de 4,7 k Ohm, para que fossem lidos por pinos 

digitais de um Arduino uno, conectado via cabo USB ao computador. No 

computador, um programa desenvolvido em Linguagem Java, pela 
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plataforma Processing, registrou os dados medidos em arquivo, e permitiu o 

monitoramento do funcionamento por uma indicação visual do valor de 

temperatura mostrada na tela. 

A ligação do Sensor DS18b20 pode ser feita através de apenas um 

pino digital do controlador, utilizando-se o protocolo OneWire, pois cada um 

dos sensores possui um número que os diferencia dos demais da rede. O 

projeto foi inicialmente montado dessa forma, porém com algum tempo de 

funcionamento notou-se a instabilidade de se montar todos os sensores em 

apenas um pino, portanto, a forma final do esquema eletrônico foi montada 

com uso de um pino digital para cada sensor, de forma a se ter mais controle 

elétrico sobre cada um deles. 

Os sensores foram utilizados para o monitoramento da temperatura 

do efluente no TEq, RAFA e DS. 

4.3. Panorama geral da partida do experimento 

Após a montagem do aparato experimental, deu-se início ao teste de 

estanqueidade nos reatores, de acordo com NBR 15526 (ABNT, 2007), a fim 

de verificar e sanar quaisquer problemas de vazamento nas unidades de 

tratamento, além da verificação geral da parte elétrica, compressor e bombas 

dosadoras, este teste durou setes dias ininterruptos, e não foram verificados 

quaisquer problemas nos equipamentos a serem utilizados. 

Apenas para a partida do sistema de tratamento, foram avaliados 

dois RAFA com as mesmas configurações, um com inóculo e outro sem 

inóculo. O efluente do RAFA sem inóculo foi direcionado para as unidades 

de tratamento sequenciais (FBAS, DS e SAC). O efluente do RAFA com 

inóculo (RAFACI) foi descartado.  

Para o RAFACI , a partida foi atrasada, quando comparada ao RAFA. 

A partida do RAFA ocorreu no dia 26 de junho de 2016, por sua vez, a 

partida do RAFACI foi realizada no dia 6 de janeiro de 2017. Os períodos 

analisados, citados anteriormente, correspondem à primeira fase de operação 
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dos reatores com a presença e ausência de inóculo, portanto, não houve 

mudança nos parâmetros operacionais dos reatores, mesmo trabalhando em 

períodos distintos. 

Os reatores anaeróbios operaram com vazão, tempo de detenção 

hidráulica (TDH) e carga hidráulica volumétrica (CHV) iguais, mas com 

carga orgânica volumétrica (COV) diferente, pois as partidas ocorreram em 

datas distintas e os reatores não operaram simultaneamente. Essa diferença 

no período analisado na partida de ambos reatores, deve-se à inclusão de 

mais um objetivo específico na pesquisa, em que inicialmente não seria 

monitorada a partida com inóculo. 

Os reatores operaram com vazão média de 75,6 L d-1, TDH de 40 

horas e CHV de 0,6 m3 m-3 d-1. A COV média aplicada ao RAFA foi de 0,54 

kg m-3 d-1 de DQO, enquanto a COV média aplicada ao RAFACI foi de 0,72 

kg m-3 d-1 de DQO. O RAFACI foi inoculado com lodo proveniente de um 

dos reatores UASB da ETE/UFLA. Foram utilizados 24 L de lodo, com 

concentração de sólidos voláteis totais (SVT) de 35,23 g L-1, que resultou em 

um total de 845,5 g de SVT.  

O volume de lodo foi calculado de acordo com metodologia 

apresentada por Chernicharo (2007), adotando uma carga orgânica biológica 

(COB) de partida igual a 0,1 kg kg-1 d-1, na forma de [DQO] [SVT]-1 [d]-1, e 

concentração de DQO afluente igual a 1.131 mg L-1. 

A partida do FBAS e do DS foi realizada com os mesmos vazios, 

sem a presença de líquido. O SAC foi mantido cheio de água da rede de 

abastecimento para o desenvolvimento das plantas. O plantio do capim-

Tifton 85 (Cynodon spp.) foi feito com ramas de 4 a 5 entrenós, coletadas no 

Departamento de Zootecnia da UFLA, totalizando 20 mudas por metro 

quadrado (FIA et al., 2017), distribuídas uniformemente ao longo do SAC. O 

plantio foi realizado no dia 15 de junho de 2016, 16 dias antes da 

alimentação com esgoto, efluente do DS.  
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4.4 Monitoramento, coleta e execução das análises 

O monitoramento do experimento foi realizado entre os dias 

26/6/2016 e 4/12/2017, totalizando 541 dias. Este período foi divido em 5 

fases, assim distribuídas: Fase 1 – dias 1 a 148; Fase 2 – dias 149 a 235; Fase 

3 – dias 236 a 330; Fase 4 – dias 331 a 418 e Fase 5 – dias 418 a 526; 

totalizando em cada fase 148, 87, 95, 88 e 108 dias de monitoramento, 

respectivamente. Ao longo do período de monitoramento, foram coletadas 

amostras afluente e efluente de cada unidade de tratamento, duas vezes na 

semana (segunda e quinta-feira) para análises de rotina. As amostragens 

foram simples, as amostras foram condicionadas em recipientes plásticos 

com capacidade de 0,5 L, e encaminhadas para o Laboratório de Análise de 

Água do Departamento de Engenharia da Universidade Federal de Lavras 

(LAADEG). Seguindo a rotina de acordo com a Tabela 1. As análises 

seguiram a metodologia proposta por APHA, AWWA e WEF (2012), exceto 

alcalinidade, ácidos voláteis e nitrato. 
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Tabela 1 – Variáveis analisadas durante o monitoramento das 

unidades experimentais utilizadas no tratamento do 

esgoto sanitário da UFLA, com as respectivas 

frequências de análise e as metodologias utilizadas. 

Variáveis  FREQUÊCIA MÉTODO 

Temperatura  Diária Sensor de temperatura 

pH  2 x semana 4.500-H+ - B 

Alcalinidade  2 x semana Ripley et al. (1986) 

Ácidos voláteis  2 x semana DiLallo e Albertson (1961) 

Sólidos Totais  2 x semana 2540 D 

Sólidos Fixos  2 x semana 2540 E 

Sólidos Voláteis  2 x semana 2540 E 

Sólidos suspensos  2 x semana 2540  

Sólidos dissolvidos  2 x semana 2540  

Sólidos sedimentáveis*  2 x semana 2540 B 

Sólidos Totais (lodo) Quinzenal 2540 D 

DQO bruta e filtrada 2 x semana 5220C 

DBO  Quinzenal 5.200-B 

Nitrogênio total Kjeldahl Semanal 4.500-Norg  

Nitrato  Semanal Método de Yang et al. (1998)  

Fósforo  Quinzenal 4500-P 

Condutividade Elétrica  2 x semana 2510B 

Oxigênio Dissolvido* Semanal A4500-O  

Nitrito** Semanal 4500-NO2 
* Os resultados das análises destas variáveis apresentaram valores constantes 

durante toda primeira fase, então optou-se pela não continuidade como previsto 

inicialmente; contudo, foram monitoradas de forma esporádicas, a fim de verificar 

os valores observados inicialmente. 

** Na última fase, em função da substituição do sistema de aeração 

(compressor), optou-se pelo monitoramento semanal do nitrito, para observar 

possíveis alterações no sistema de tratamento.  

 

4.5 Amostragem do lodo  

As amostragens do lodo presente no interior do RAFA foram 

realizadas em 5 diferentes alturas, sendo estas: 0,05; 0,15; 0,25; 0,35 e 0,45 

m, medidos a partir do fundo do reator. A altura nas quais foram coletadas 

amostras de lodo foi definida como o ponto médio de uma faixa 
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representativa de 10 cm, com exceção do ponto situado a 45 cm do fundo, 

que representava a faixa superior à altura de 40 cm. As coletas foram 

realizadas quinzenalmente e encaminhadas ao LAADEG para análises de 

sólidos totais e voláteis, por gravimetria (APHA; AWWA; WEF, 2012) a 

fim de caracterizar o perfil de lodo ao longo do RAFA.  

O coletor utilizado (Figura 7) consistiu de uma mangueira 

transparente acoplado a uma cantoneira de aço, no qual em uma das 

extremidades encontrava-se uma rolha de borracha presa a um fio que 

atravessava toda a extensão da mangueira, possibilitando a retenção do lodo 

dentro do tubo de amostragem. As coletas foram realizadas da parte superior 

em direção ao fundo do reator, a fim de evitar a agitação dentro do reator. 

Em cada coleta retirou-se em cada ponto 0,1 L de lodo. 

 

Figura 8 Aparatos para amostragem do lodo dentro do RAFA. (A) Coletor, 

(B) Procedimento de coleta. (C) Perfil do RAFA para coleta. 

 

Fonte: Oliveira (2017). 

 

(A) (B) (C) 
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4.6 Produtividade análise do capim-tifton 

Para avaliação da produtividade de massa verde e seca do capim-

tifton cultivado no SAC e avaliação da extração de nutrientes, realizaram-se 

cortes da parte aérea da planta a cada 45 dias. O corte foi realizado com 

tesoura de poda a uma altura de 0,1 cm acima do leito de brita. A produção 

de massa foliar foi avaliada por meio de pesagem direta da massa produzida 

no intervalo de 45 dias (intervalo entre cortes), em uma balança com 

capacidade para 3,0 kg e precisão de 1 g. Posteriormente, foi retirada uma 

amostra homogeneizada e direcionada para estufa de circulação forçada de 

ar, de acordo com Matos (2015). Depois de seca, as amostras foram 

encaminhadas ao Departamento de Zootecnia da UFLA para trituração em 

moinhos de bola e passagem em peneira de 2 mm. 

As análises químicas da parte aérea do capim consistiram na 

quantificação dos teores de nitrogênio (N) e fósforo (P), ambos pelo método 

descrito por MATOS (2015).  

 

4.7. Estudos Cinéticos 

O presente trabalho foi realizado em cinco fases, a fim de determinar 

os estudos cinéticos do sistema com base na variação de vazão de entrada do 

sistema. Foi pré-estabelecida a primeira etapa com duração mínima de 

quatro e máxima de seis meses, tendo em vista que a partida RAFA foi 

realizada sem inóculo e, de acordo com Chenicharo (2007), esse é o período 

de adaptação e formação da biomassa. Para as demais etapas, a mudança de 

vazão foi aproximadamente a cada três meses, ocasionando assim, uma 

duração de 18 meses para o tratamento de efluente. Na Tabela 3, observam 

as características das cinco fases desse experimento. 

Com os dados de monitoramento afluente e fluente do RAFA, com 

base na concentração de matéria orgânica (DQO), tempo de detenção 

hidráulica teórico, os resultados de perfis de lodo se utilizando das equações 
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1, 2 e 3, foram obtidos os parâmetros cinéticos para o tratamento do esgoto 

sanitário da UFLA no RAFA. 

 

Tabela 2. Valores referentes às cinco fases relacionados ao tempo de 

detenção hidráulica, carga orgânica volumétrica e taxa de 

aplicação superficial aplicadas nos diferentes reatores. 

Fases Unidade TDH COV TAS Q 

I 
RAFA 40 0,45 - 

0,075 
SAC 71 - 422 

II 
RAFA 30 0,85 - 

0,104 
SAC 51 - 612 

III 
RAFA 20 1,35 - 

0,151 
SAC 35 - 872 

IV 
RAFA 16,6 1,61 - 

0,187 
SAC 29 - 852 

V 
RAFA 12 2,13 - 

0,245 
SAC 22 - 1.328 

RAFA – reator anaeróbio de manta de lodo e fluxo ascendente; SAC- sistema 

alagado construído; TDH – tempo de detenção hidráulica (h); COV – carga orgânica 

volumétrica aplicada ao RAFA (kg m-3 de DQO); TAS – taxa de aplicação 

superficial no SAC (kg ha-1 d-1 de DQO); Q – Vazão afluente ao RAFA (m-3 d-1). 

 

4.8. Avaliação dos dados  

 

Para tabulação e geração de gráficos para este trabalho, foi utilizado 

o software Excel®. Para comparação dos valores médios das variáveis 

observadas nas diferentes fases e pontos amostrais, utilizaram-se os testes 

estatísticos Kruskal-Wallis e Mann-Whitney, respectivamente, para 

comparação de agrupamentos, dados independentes com nível de 

significância de 5,0%. A escolha desse teste estatístico justifica-se por  

tratar-se de dados ambientais, que segundo Oliveira (2006) não seguem uma 

distribuição normal, por ser efluentes domésticos. Para gerar as estatísticas, 

utilizou-se o software Statistica® 8.0.  
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5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

5.1 Caracterização do efluente gerado na Universidade Federal de 

Lavras 

Para a caracterização do efluente da Universidade Federal de Lavras 

utilizado no presente trabalho, serão levados em conta dois períodos, anterior 

ao acionamento da estação elevatória da Veterinária (Etapa 1) e após o 

acionamento da mesma (Etapa 2), a fim de observar possíveis alterações das 

características do efluente gerado em diferentes partes da Instituição.   

Ao todo, foram coletadas ao longo do experimento 116 amostras 

durante o período de 11/06/2016 a 04/12/2017, sendo 77 amostras na Etapa 1 

e 49 na Etapa 2, obtendo a caracterização do efluente de acordo com a 

Tabela 3.  

 

Tabela 3. Valores médios, desvio padrão e mediana da caracterização 

físico-química do efluente da Universidade Federal de 

Lavras após sistema preliminar de tratamento (gradeamento 

e caixa de gordura). 

Variáveis 
Etapa 1  Etapa 2 

Média Des. Pad Mediana  Média Des. Pad Mediana 

pH 7,8 0,3 7,8  8,5 0,4 8,5* 

CE (dS m-1) 1,01 0,30 0,95  1,07 0,28 1,11NS 

DBO (mg L-1) 222 117 198  229 114 200NS 

DQO (mg L-1) 1.015 441 990  1096 221 1.082NS 

ST (mg L-1) 482 221 434  561 173 590* 

Nitrogênio 

(mgL1) 
42 12,9 43,12  51 7,7 48,5* 

Fósforo (mg L-1) 7,7 2,8 7,3  8,0 1,5 7,7NS 

Etapa 1= Elevatória da Goiaba; Etapa 2 = Elevatória da Goiaba + Elevatória da Veterinária; 

pH = potencial hidrogeniônico, CE = condutividade elétrica, DBO = demanda bioquímica de 

oxigênio, DQO = demanda química de oxigênio, ST = sólidos totais; *significativamente 

maior no teste de Mann-Whitney em nível de 5% de significância. NS = Não houve diferença 

significativa para o teste.   
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De acordo com os resultados apresentados na Tabela 3, observa-se 

um acréscimo médio de 0,7 no pH após o acionamento da Elevatória da 

Veterinária. Esse incremento pode ser justificado por uso de produtos 

químicos na lavagem e desinfecção do ambiente. Os valores das medianas 

das Etapas 1 e 2 apresentaram diferenças significativas (p<0,05). 

De acordo com trabalhos em instituições de ensino superior nota-se 

uma tendência de valores de pH em torno da neutralidade, como é observado 

em Turci et al. (2017) que caracterizaram o efluente proveniente da 

Universidade Federal de Alfenas (UNIFEI), campus de Poços de Caldas-

MG, e observaram valor médio de 7,9, próximo ao encontrado no presente 

trabalho. 

Bertolino et al. (2008) ao caracterizarem diferentes pontos de coleta 

de esgoto na Universidade Federal de Ouro Preto (UFOP), encontraram 

valores entre 7,3 a 8,2. Por sua vez, Peixoto (2012) e Pereira (2014), 

caracterizando respectivamente o efluente do Instituto Federal de Educação, 

Ciência e Tecnologia do Ceará - IFCE, Campus Limoeiro do Norte, e da 

Universidade Federal de Pelotas (UFPel), Campus Capão do Leão, 

encontraram valores de pH de 7,8 e 7,4 respectivamente.  

Todos os valores encontrados de pH  nessas instituições, incluindo a 

UFLA, encontram-se próximos à faixa de variação sugerida por Metcaf e 

Eddy (2003), Jordão e Pessoa (2011) e Von Sperling (2014) para esgoto de 

origem doméstica. 

Os valores de condutividade elétrica (Tabela 3) não apresentaram 

diferença significativa antes e após o funcionamento da Elevatória da 

Veterinária. Os valores observados encontram-se ligeiramente acima do 

valor de 1,0 dS m-1, comumente relatado como valor típico para esgoto 

doméstico bruto (METCALF; EDDY, 2016). Nesse caso, a menor diluição 

dos esgotos sanitários da UFLA, comparada à diluição sofrida pelo esgoto 

doméstico de uma cidade, pode ser a justificativa para os valores observados. 

Bertolino et al. (2008) obtiveram valores variando de 0,53 a 0,75 dS 

m-1, contudo os autores obtiveram uma variação 5 vezes superior no desvio 
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padrão do efluente analisado na UFOP. Pereira (2014) obteve valores 

próximos nos dois pontos analisados em UFPel, variando na faixa de 0,40 a 

0,56 dS m-1. Maiores valores de CE foram observados por Turci et al. (2017) 

no período de aulas na UNIFEI, cujos valores foram mais próximos aos 

encontrados na UFLA, com média de 1,02 dS m-1, contudo no período de 

férias os valores reduziram para 0,16 dS m-1, acompanhando a queda dos 

valores de DQO e sólidos. 

Os valores médios de DBO obtidos ao longo do experimento (Tabela 

3) ficaram dentro da faixa de caracterização de esgoto doméstico sugerida 

por Metcalf e Eddy (2016), Von Sperling (2014) e Jordão e Pessoa (2014). 

Valores semelhantes podem ser verificados nos trabalhos de Bertolino et al. 

(2008), com variação entre 171 a 300 mg L-1; e Minegatti et al. (2011) que 

ao analisarem o tratamento de esgoto da Universidade Federal do Rio de 

Janeiro, obtiveram DBO média de 227 mg L-1.  

Analisando estatisticamente os valores da demanda bioquímica de 

oxigênio para efeito de caracterização anterior e posterior ao acionamento da 

elevatória da veterinária, não foi verificada variação significativa nos dados 

observados.  

Em relação à DQO, foram obtidas concentrações superiores às 

reportadas por Von Sperling (2014) quanto à classificação de esgoto 

domésticos (Tabela 3), cujo valor de referência é de 600 mg L-1, resultando 

em uma relação com a DBO de 2 para 1, ou seja, esperava-se encontrar o 

dobro de concentração de DQO quando comparada à DBO. 

Contudo, os valores observados antes e posteriormente ao 

acionamento da segunda elevatória foram, respectivamente, de 1.015 e 1.096 

mg L-1, valores esses sem diferença significativa entre si, e superiores quase 

2 vezes ao observado na literatura. A concentração elevada pode ser 

justificada por se tratar de uma instituição de ensino e pesquisa, no que pode, 

eventualmente, ocorrer de forma incorreta o descarte de produtos em 

laboratório, aumentando assim, a concentração de substâncias orgânicas com 

reduzida biodegradabilidade, ou ainda, produtos que inibam o 
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desenvolvimento microbiano. Peixoto et al. (2012) verificaram que a DQO 

do esgoto sanitário IFCE alcançou valores de 465 mg L-1, e o esgoto 

provindo dos laboratórios se mostra bem mais concentrado, tendo dias que a 

concentração passa de 6.000 mg L-1.O aumento do valor de DQO nos 

esgotos pode ser observado em outras instituições de ensino e pesquisa, onde 

a concentração tem um acréscimo substancial quando comparado a esgotos 

domésticos provenientes de centros urbanos. Turci et al. (2017) encontraram 

valores de pico no período de aulas de 1.262 mg L-1 de DQO, contrastando 

ao período de férias, onde verificaram-se concentrações de 151 mg L-1 na 

UNIFAL, embasando ainda mais a justificativa do descarte incorreto de 

substâncias não biodegradáveis, ou inibidoras de biodegradação.  

Concentrações semelhantes foram observadas por Pereira (2014) 

onde ao coletar efluentes em dois pontos distintos dentro da UFPel, 

encontrou valores médios para o ponto A de 298 mg L-1 e de 936 mg L-1 para 

o ponto B, salientando que de acordo com o autor, o ponto A representa os 

efluentes dos prédios da Prefeitura do Campus, Restaurante Universitário, 

Faculdade de Ciências Domésticas; e o ponto B os efluentes do 

Departamento de Zootecnia, Piscicultura, Departamento de Ciências dos 

Alimentos e Faculdade de Agronomia. Contudo, ao contrário das 

observações feitas nesta pesquisa e dos autores citados anteriormente, 

Bertolino et al. (2008) encontraram valores próximos aos apresentados por 

Von Sperling (2014), variando na faixa de 403 a 670 mg L-1 de DQO nos 

três pontos analisados dentro da UFOP, o que poderia indicar o menor 

descarte de substâncias orgânicas não biodegradáveis na rede coletora de 

esgotos.  

Ao analisar os resultados apresentados da Tabela 4, pode-se observar 

que dentre as variáveis apresentadas, o valor de sólidos totais apresentou 

acréscimo com relação à concentração anterior ao acionamento da Estação 

Elevatória da Veterinária, ocorrendo um incremento na concentração média 

de 482 para 561 mg L-1 (p<0,05). Com o funcionamento da elevatória da 

veterinária, ampliou-se também a rede coletora, o que pode ter favorecido o 
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aumento da quantidade de sólidos, seja diretamente na elevatória, ou ainda 

na rede coletora, com pontos de entrada de escoamento superficial. Mesmo 

apresentando elevação na concentração, os valores foram próximos aos 500 

a 900 mg L-1 descritos na literatura por Von Sperling (2014) para esgotos 

domésticos. 

Comparando os valores obtidos no presente trabalho com outras 

instituições de ensino superior, Peixoto et al. (2012) analisando o efluente do 

IFCE, Campus Limoeiro do Norte, proveniente de banheiros e cantina 

(domésticos) e o gerado nos laboratórios (composição de todos os efluentes 

com características especiais lançados pelos laboratórios), obtiveram 

concentrações de 246 e 2.064 mg L-1 de ST, respectivamente para doméstico 

e laboratório. Valores esses distintos dos observados no presente trabalho.  

Bertolino et al. (2008), caracterizando o efluente da UFOP, 

encontraram valores semelhantes a Peixoto et al. (2012) quando comparado 

ao de origem doméstica, obtendo valores na faixa entre 140 a 296 mg L-1 de 

ST, valores menores aos mencionados na Tabela 4.  

Ao analisar as concentrações de nitrogênio (N) e fósforo (P) (Tabela 

4), observa-se um aumento significativo na concentração do N após o 

acionamento da Elevatória da Veterinária, alcançando valores médios de 51 

mg L-1. Entretanto, para o P os valores médios foram mantidos. As 

concentrações de N e P observadas situaram-se dentro da faixa de variação 

para esgotos domésticos de 40 a 60 mg L-1 de N e de 4 a 15 mg L-1 de P ( 

VON SPERLING, 2014; METCALF; EDDY, 2016). 

Os valores de nitrogênio observados na Tabela 4 assemelham-se aos 

reportados por várias pesquisas realizadas em instituições de ensino superior 

no Brasil, tais como a UFOP, UFRJ (Centro Experimental de Saneamento 

Ambiental), IFCE (Campus Limoeiro do Norte) e UFPel, cujos valores 

ficaram entre 35 e 58 mg L-1 de N (BERTOLINO et al., 2008; MINEGATTI 

et al., 2011; PEIXOTO et al., 2012; PEREIRA, 2014). 

Menores valores médios de P em efluentes de instituições de ensino 

superior parece uma tendência. Bertolino et al. (2008) verificaram entre 4,8 e 
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6,8 mg L-1, e Peixoto et al. (2012) com média de 5,8 mg L-1, que apesar de 

menores, foram próximos aos valores observados no presente trabalho. Por 

sua vez, Pereira (2014) apresentou valores inferiores aos apresentados nas 

pesquisas citadas anteriormente, bem como aquela realizada na UFLA, com 

valor médio de 1,7 mg L-1. 

Após essa caracterização inicial do efluente gerado na Universidade 

Federal de Lavras, nota-se que dentre as variáveis analisadas, a demanda 

química de oxigênio é aquela que teve valor mais discrepante em relação ao 

esgoto doméstico típico; fato observado em outras instituições de ensino, o 

que pode ser justificado pelo descarte de resíduos, não biodegradáveis, ou 

ainda inibidores da atividade microbiana, na rede coletora da Instituição. 

Fato que gera apreensão, tendo em vista que os locais estudados podem ser 

considerados de maior poder intelectual, quando comparado ao restante da 

sociedade. Contudo, os resultados apresentados nas pesquisas demonstram 

falta de conscientização ambiental elevada.  

5.2 Caracterização ambiental durante a realização do experimento 

Os dados de temperatura do efluente obtidos ao longo do período de 

monitoramento foram avaliados com o intuito de produzir estatísticas 

descritivas e, posteriormente, analisar de forma conjunta os dados do 

experimento e os dados ambientais do mesmo período (Tabela 4). A 

variação de temperatura do efluente entre os reatores não se mostrou 

significativa (p>0,05), por isso, serão apresentadas as temperaturas médias 

de todos os pontos amostrais bem como de todo o experimento.  
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Tabela 4 – Temperaturas médias do esgoto em tratamento, da 

temperatura do ambiente no período do experimento, e 

médias entre 1961 e 2004 de acordo com Dantas et al. 

(2007); precipitações totais e umidade relativa do ar 

média observadas durante a realização do experimento.  

Meses 

Temperatura média (ºC) 

(08/2016 a 12/2017) 
 

Temperatura 

média (ºC) 

(1961/2004) 

 Precipitação 

(mm) 

UR 

(%) 

Esgoto Ambiente  Lavras  

Agosto 21,1 19,0  18,2  13,6 62,9 

Setembro 25,2 21,8  19,6  8,6 57,9 

Outubro 23,9 22,1  20,9  125,2 69,2 

Novembro 26,9 21,1  21,3  190,2 75,7 

Dezembro 29,4 22,6  21,7  145,0 71,7 

Janeiro 29,9 24,1  22,2  157,9 73,7 

Fevereiro 26,2 23,4  22,5  64,1 70,5 

Março 25,5 23,7  21,5  158,6 70,1 

Abril 27,8 21,9  19,9  108,3 74,3 

Maio 22,3 19,6  17,9  57,6 77,9 

Junho 19,2 18,6  16,7  29,0 74,8 

Julho 18,6 16,2  16,5  0,0 66,3 

Agosto 20,6 17,5  18,2  1,4 60,6 

Setembro 26,1 19,7  19,6  32,6 49,9 

Outubro 23,3 25,0  20,9  107,3 64,2 

Novembro 24,0 21,9  21,3  126,4 74,2 

Dezembro 25,1 22,3  21,7  85,3 76,1 

Média 24,4 21,2  19,9  83,0 68,8 

 

De acordo com as médias registradas ao longo do período do 

experimento, observa-se que as temperaturas ficaram abaixo dos valores 

mínimos recomendados por Chernicharo (2007) para que ocorra a taxa 

máxima de digestão anaeróbia que é igual ou superior a 30ºC. Nessa linha, 

Van Haandel e Lettinga (1994) relatam que para temperaturas abaixo de 

30ºC, a taxa máxima de digestão anaeróbia decresce em 11% para cada 1ºC. 

Metcalf e Eddy (2016) mencionam que mudanças de temperatura maiores 

que 1ºC por dia afetam a estabilidade do processo anaeróbio; enquanto 

Chernicharo (2007) ressalta que o limite usual para mudança de 

temperaturas é cerca de 2ºC por dia. Levando em consideração esses autores, 

nota-se que as temperaturas médias mensais do efluente em tratamento não 
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alcançaram a taxa máxima de degradação, de acordo com a temperatura 

ótima. 

Assim, para todos os meses nos quais o experimento esteve em 

campo, apenas de dezembro de 2016 a janeiro de 2017, o esgoto teve 

temperatura média mensal próxima aos 30ºC sugeridas pelos autores (Tabela 

4), o que justifica melhores remoções de DQO nesse período, como será 

descrito mais adiante.  

Colares e Benetti (2005), estudando a influência da temperatura dos 

esgotos domésticos na remoção de matéria orgânica e de sólidos suspensos 

em reator de manta de lodo na ETE Esmeralda em Porto Alegre, avaliando 

em grupos de meses, observaram maiores remoções de DBO (72%) em 

temperatura média de 24,4 ºC (verão), e em temperaturas médias de 16,5ºC 

(inverno) 62% na remoção da DBO, temperaturas semelhantes às verificadas 

no presente trabalho.  Santos (2010), estudando a influência da temperatura 

na eficiência de tratamento de efluentes em reatores UASB a 20, 25, e 35 ºC, 

obteve remoções de DQO de 91, 92 e 96%, respectivamente para as 

temperaturas; de acordo com autor, o experimento teve problemas 

operacionais de queda de energia, o que pode justificar valores de remoção 

tão próximos para as temperaturas de 20 e 25ºC.  

Bhatti et al. (2014) analisando a partida com tratamentos de 

diferentes nutrientes e variando temperaturas entre 25 e 34ºC obtiveram 

melhores remoções na faixa superior a 30ºC. Durante todo o período, 

estudando os reatores, trabalharam na faixa mesofílica de temperatura (FOX; 

LIM, 2010). 

Comparando as temperaturas médias ambientais durante o período 

que o sistema de tratamento esteve em campo, com as normais 

climatológicas (DANTAS et al., 2007), percebe-se um ligeiro aumento nas 

médias mensais na cidade de Lavras. Tal fato pode ter sido ocasionado por 

ser um ano atípico. E ainda, as condições de medições, podem não estar de 

acordo com as normas de medições das estações meteorológicas.  
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Analisando a Figura 8, nota-se a influência do poder calorífico da 

água, em que mesmo se tratando de um reator de pequeno volume, sujeito às 

variações da temperatura ambiental, nota-se que a temperatura do efluente 

em tratamento manteve-se abaixo da temperatura ambiente, exceto quando 

houve quedas bruscas na temperatura ambiente, e a temperatura do líquido 

manteve-se maior. 

 

Figura 8. Temperaturas médias do esgoto em tratamento e do ar externo à 

unidade experimental. 

 

 

De acordo com os dados apresentados na Tabela 4, observa-se que 

apenas no mês de julho de 2017, não ocorreram precipitações na cidade de 

Lavras, o que também contribuiu para o decréscimo de produtividade do 

capim-Tifton 85 cultivado no SAC nesse período, os dados de produtividade 

serão apresentados em tópico subsequente. Vale ressaltar uma característica 

apresentada nesse período analisado, em relação às precipitações (dados não 

apresentados), em que apenas nos meses compreendidos entre maio e junho 

observaram-se médias superiores às reportadas nas Normais Climatológicas, 

o que demonstra redução da precipitação em Lavras, durante o período 

analisado.  
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5.3 Partida dos reatores anaeróbios 

Optou-se por fazer um estudo avaliando a partida do sistema sem 

inóculo, a fim de avaliar o tempo necessário para formação da biomassa e, 

posteriormente, decidiu-se comparar essa mesma partida,  com a presença de 

inóculo. Apesar do período distinto de partida entre os dois reatores, como 

analisado e discutido no tópico Material e Métodos, o Efluente não 

apresentou diferenciação significativa (p>0,05), para as variáveis DBO e 

DQO, utilizadas no estudo de partida de reatores anaeróbio. 

Na Tabela 5, estão apresentados os valores médios, os desvios 

padrões e as medianas do pH, AT, AB, AVT para o afluente e efluente e a 

relação AI/AP para o efluente ao reator. 

Ao analisar a Tabela 5, nota-se que para ambos os reatores, ocorreu 

um aumento de pH no efluente do reator. Os valores médios afluentes de pH 

obtidos foram de 7,7 e 7,8 respectivamente para RAFA e RAFACI, enquanto 

o efluente para ambos foi de 8,2. Não demonstrando diferença estatística 

entre eles (p>0,05).  Esses valores demonstram que o fato do RAFA, não ter 

sido inoculado, não apresentou instabilidade durante o processo de partida 

como observado na Figura 9. Essa estabilidade também foi apresentada no 

reator RAFACI como verifica-se na mesma Figura em relação aos valores de 

pH.  
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 Tabela 5 – Valores médios, desvios padrões e medianas de pH, AT, 

AB, AVT para o afluente e efluente no RAFA e RAFACI, 

e relação AI/AP para o efluente do reator. 

Estatística Unidade 
Ponto  

amostral 
pH 

AT AB AVT 
AI/AP 

mg L-1 

Média 

RAFA(1) 
Afluente 7,7 272 178 164 - 

Efluente 8,2 274 212 103 0,18 

RAFACI
(2) 

Afluente 7,8 176 123 101 - 

Efluente 8,2 177 122 97 0,21 

Desvio 

padrão 

RAFA 
Afluente 0,4 168 125 176 - 

Efluente 0,3 168 132 118 0,10 

RAFACI 
Afluente 0,2 58 65 99 - 

Efluente 0,2 38 51 97 0,08 

Mediana 

RAFA 
Afluente 7,7 209 148 117 - 

Efluente 8,2 209 175* 64 0,16 

RAFACI 
Afluente 7,9 N.S 232* 176 N.S 284 N.S - 

Efluente 8,3 N.S 222* 167 159* 0,17 N.S 

RAFA – sem inóculo; RAFACI – com inóculo; (1) média composta por 33 dados; (2) média 

composta por 17 dados. * Teste Estatístico não paramétrico de Mann-Whitney com 

significância em nível de 5%, N.S Teste estatístico não significativo em nível de 5 %,  

   

Quanto à faixa de valores apresentados de pH na Tabela 5, observa-

se que a média final do afluente dos reatores apresentou-se fora da faixa 

sugerida por diversos autores como ideal para a degradação da matéria 

orgânica (OLIVEIRA et al., 2011; SILVA et al., 2016). Porém, Metcalf e 

Eddy (2016) e Von Sperling (2014) entendem que valores de pH até 9 não 

seriam prejudiciais ao processo de degradação biológica da matéria orgânica.  

Contudo, vale salientar que para ambos os reatores, os valores 

médios inferiores encontrados foram superiores a 6,5, o que significa que o 

pH não foi fator limitante do processo global de metanogênese,  de acordo 

com Lettinga et al. (1996) e Soares (2014), é aconselhável que o pH seja 

mantido acima de 6,5.  

Bhatti et al. (2014), analisando o tratamentos de efluentes 

domésticos sintéticos, observaram a mesma tendência de aumento do pH 

após o tratamento, para partida com inóculo, semelhante ao verificado por 
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Turkdogan-Aydinol et al. (2011), em que os valores passaram de 6,9 para 

7,8. Silva e Silva (2014) observaram valores de pH variando entre 6,8 e 7,5 

afluente e efluente respectivamente; em estudos com câmaras anaeróbias 

diferentes (4 câmaras, sendo as três primeiras anaeróbias e a quarta aeróbia, 

seguida por decantador laminar). Kulkarni et al. (2018,) estudando a 

qualidade do esgoto em Mumbai após tratamento com lodos ativados, 

obtiveram a mesma tendência de aumento, em média de 7,1 para 7,5. Vale 

salientar que mesmo seguindo a tendência de aumento do pH após o 

processo de digestão anaeróbia, todos os trabalhos citados anteriormente 

obtiveram faixa média de pH afluente menor que as obtidas no presente 

trabalho, não interferindo assim, no processo de degradação e atividade 

metanogênica, como descrito por Visser, Gao e Lettinga (1993). 

Contudo, outros trabalhos observaram tendência diferente do 

presente estudo; verificaram redução nos valores médios de pH ao passar 

pelo reator anaeróbio. Campos et al. (2006) ao estudarem a partida de um 

reator com inóculo para tratamento de dejetos suínos, com TDH diferentes, 

observaram reduções de 7,8 para 7,2 e 8,0 para 7,6. O mesmo foi constatado 

por Pereira et al. (2010), em que os valores de pH estiveram próximos da 

neutralidade durante o ensaio realizado, variando entre 6,8 e 7,4.  
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Figura 9: Variação dos valores de pH no afluente e efluente ao reator RAFA 

(A) e RAFACI (B). 

 

 

 
 

A elevação dos valores de pH após o tratamento, anaeróbios indicam 

interação da alcalinidade com os ácidos voláteis formados durante a digestão 

anaeróbia, com a neutralização dos mesmos (CHERNICHARO, 2007).  
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Diante disso, os dados apresentados na Tabela 5, verificam-se que a 

alcalinidade total (AT) durante a partida do RAFA apresentou valores 

médios do afluente de 272 mg L-1 de CaCO3, diferentemente dos valores 

encontrados no reator RAFACI, em que a média foi igual a 176 mg L-1 de 

CaCO3, enquanto o efluente gerado após a digestão apresentou média de 274 

mg L-1 de CaCO3 para o RAFA e de 177 mg L-1 de CaCO3 para o RAFACI. 

Mesmo que a concentração de matéria orgânica não tenha sofrido diferença 

significativa entre a partida de um reator e de outro, a AT afluente 

apresentou diferença significativa, o que pode ter influenciado diretamente 

no processo de degradação. 

Entre os valores de AT afluente e efluente de cada reator, não foram 

verificadas diferenças, ou seja, com ou sem inóculo, os reatores não foram 

capazes de gerar AT para o sistema de tratamento por meio da degradação da 

matéria orgânica. 

Observando a Figura 10, nota-se que no RAFA, devido à partida sem 

inóculo, houve uma elevada concentração inicial de AT, contudo ao decorrer 

dos dias, verificou-se a mesma instabilidade (grande variação de valores) 

apresentada no RAFACI, ficando com concentrações entre as faixas de 100 a 

300 mg L-1 de CaCO3. Com a ausência de inóculo no RAFA, a degradação 

da matéria orgânica se deu principalmente nas etapas de hidrólise e 

acidogênese, com a consequente produção de ácidos orgânicos no meio, e 

devido à falta de organismos metanogênicos, ocorreu o reduzido consumo 

destes elementos, fazendo-os se acumularem no meio, e como consequência, 

elevaram a alcalinidade total, que nesse caso, não é uma boa alcalinidade, 

como a alcalinidade bicarbonato. 

Os valores ao longo do período de partida como observado na Figura 

10 para ambos os reatores, estão significativamente abaixo dos valores 

aceitáveis para a AT de acordo com alguns autores. Amani; Nosrati e 

Sreekrishnan (2010) e Metcalf e Eddy (2016) determinam a faixa ideal de 

AT variando entre 1.300 e 3.000 mg L-1 de CaCO3. Contudo, no presente 

trabalho, a menor concentração não demonstrou problemas quando 
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relacionada ao possível decréscimo de pH ou acúmulo de ácidos voláteis 

totais no meio. Entretanto, um aumento brusco de COV poderia levar o 

reator ao azedamento. 

Menores concentrações e variações da AT podem ser observadas em 

outros trabalhos como de Turkdogan-Aydinol et al. (2011), Silva e Silva 

(2014), nos quais foram verificados valores entre 383 e 437 e 118 e 230 mg 

L-1 de CaCO3, respectivamente, no tratamento de esgoto doméstico 

utilizando reator UASB. Campos, Prado e Pereira (2014), tratando água 

residuária do café em reator UASB com diferentes tempos de detenção 

hidráulica, com partida utilizando como inóculo lodo proveniente do 

tratamento de efluente de suinocultura, verificaram aumento da AT após 

passagem pelo reator UASB, com valores médios afluentes de 349, 434 e 

756 mg L-1 de CaCO3 e efluentes de 455, 522 e 981 mg L-1 de CaCO3, o que 

pode ser justificado pela maior carga orgânica aplicada. O que leva a crer 

que se houve aumento brusco de COV, poderia prejudicar o processo. 

Contudo, outros trabalhos apresentam faixa de AT, próximas às 

relatadas por Amani; Nosrati e Sreekrishnan (2010) e Metcalf e Eddy 

(2016), porém no tratamento de efluentes não domésticos.  Santos et al. 

(2018), por exemplo, avaliando o tratamento da vinhaça, Schultz et al. 

(2018) tratando efluente de indústria têxtil, com valores entre 1.193 e 2.230 

mg L-1 de CaCO3. Pereira, Campos e Monterani (2010), tratando efluente da 

suinocultura, com partida sem utilização de inóculo, verificaram aumento da 

AT após passagem da água residuária pelo reator, encontrando valores 

médios de 1.383 e 1.442 mg L-1 de CaCO3 para o afluente e efluente, 

respectivamente. Zuntini et al. (2015) foram os que obtiveram valores 

próximos ao recomendado na literatura, tratando-se de efluente de origem 

doméstica. Os autores, em sua pesquisa, analisaram o esgoto gerado em 

campus universitário, obtendo valores 1.132 mg L-1 de CaCO3 afluente ao 

UASB e 840 mg L-1 de CaCO3 efluente ao UASB, durante o período de 

partida com inóculo. 
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Para os trabalhos citados, com diferentes concentrações de CaCO3, 

não foram observados distúrbios com relação à variações bruscas de pH, e 

foi possível verificar também que a mesma água residuária pode ter faixas de 

valores inferiores ou dentro da faixa sugerida pela literatura. 

Como observada na Figura 10, a manutenção dos valores médios de 

AT nos reatores, após passagem do esgoto, indicou estabilidade no sistema 

durante o período de partida com a presença e ausência de inóculo.  

 

Figura 10: Variação da alcalinidade total (AT) com o tempo afluente e 

efluente aos RAFA e RAFACI. 

 

 

 

De acordo com os dados apresentados na Tabela 5, as concentrações 

médias da alcalinidade bicarbonato (AB) afluente e efluente do RAFA foram 

178 e 212 mg L-1 de CaCO3, enquanto no RAFACI ,as concentrações médias 
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afluente e efluente foram 123 e 122 mg L-1 de CaCO3. Houve aumento da 

AB média no RAFA, enquanto que no RAFACI, a concentração média se 

manteve constante, indicando a capacidade tampão de ambos os sistemas na 

maior parte do tempo. Assim, como na AT, a AB demonstrou inicialmente 

uma maior concentração no RAFA, devido à falta de inóculo, que gera maior 

instabilidade no reator, como observado no RAFACI, na Figura 11, que 

obteve boa estabilidade desde a partida da unidade.  

Destaca-se, ainda, que a COV aplicada no RAFACI foi em média 

cerca de 30% daquela aplicada no RAFA, e esse fato associado a menor AB 

afluente no RAFACI, concorreu para os menores valores médios de 

alcalinidade no RAFA. Estatisticamente o afluente não demonstrou variação 

significativa quanto à AB, ao contrário do efluente gerado em ambos os 

reatores. 
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Figura 11: Variação da alcalinidade bicarbonato (AB) com o tempo no 

afluente e efluente do RAFA e RAFACI. 

 

 

 

Ao se analisar as concentrações de AVT apresentadas na Tabela 5 
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Joshi (2005), que afirmam que concentrações de AVT inferiores a 200 mg L-

1 de HAc ajudam na formação do lodo.  

Ao analisar os dados apresentados na Figura 12, nota-se novamente 

a mesma tendência para o RAFA, em que a ausência de inoculação na 

partida refletiu na mesma tendência inicial analisada para AB e AT, 

demonstrando uma menor variabilidade nos valores de AVT no RAFACI no 

início do processo de tratamento. 

Assim, como no presente trabalho, Schutz et al. (2018) obtiveram 

valores entre 103 e 147 mg L-1 de AVT no tratamento de esgoto doméstico 

em reator UASB inoculado; contudo, vale salientar que o efluente na fase 

inicial apresentou valor de 203 mg L-1, evidenciado a variação normal que 

ocorre no início do processo de tratamento. Turkdogan-Aydinol et al. (2011) 

obtiveram concentração média de AVT acima dos 200 mg L-1 recomendados 

no tratamento de esgoto doméstico em reator UASB, variando entre 221 e 

228 mg L-1 de HAc. 

Halalsheh et al. (2005), utilizaram reator UASB, com partida sem 

utilização de inóculo, no tratamento de esgoto doméstico e verificaram 

valores de AVT variando entre 10 e 50 mg L-1 de HAc. Valores de duas a 

cinco vezes inferiores aos obtidos no presente trabalho indicando bom 

funcionamento do mesmo. É importante pontuar que, conforme citado por 

Silva e Nour (2005), equilíbrio na concentração dos AVT é um bom 

indicador do funcionamento adequado do reator UASB, sendo importante no 

acompanhamento da atividade das bactérias acidogênicas e arqueias 

metanogênicas, pois a inibição do processo anaeróbio por AVT está 

associada ao pH e baixos valores de pH geralmente estão relacionados a 

altas concentrações de AVT, podendo ocasionar a falência do processo. 
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Figura 12. Variação da concentração de ácidos voláteis totais (AVT) com o 

tempo no afluente e efluente dos reatores RAFA e RAFACI. 
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inóculo, o que seria prejudicial. A relação AI/AP não foi significativamente 

diferente entre os dois reatores (p>0,05). 

Cosmann et al. (2012) avaliaram o desempenho da lagoa anaeróbia 

com água residuária proveniente da indústria de pescado, e obtiveram uma 

relação AI/AP de 0,18, demonstrando que o sistema apresentou condições 

favoráveis ao processo de digestão anaeróbia. Campos et al. (2015), 

estudando a partida de reator anaeróbio compartimentado em série com um 

reator anaeróbio de manta de lodo, utilizando parâmetros de 

sedimentabilidade para formação da biomassa, obtiveram valores 0,52, 0,61 

e 0,63, ao passar por diferentes reatores com água residuária proveniente da 

suinocultura. Sabidamente, efluentes agroindustriais apresentam maior 

relação AI/AP, conseguindo manter o sistema em equilíbrio com boa 

remoção de carga orgânica, tal como verificado por Amorim et al. (2015). 

Apesar do equilíbrio apresentado nos reatores do presente trabalho e 

os citados anteriormente, alterações significativas na carga orgânica afluente 

poderiam facilmente ocasionar o desequilíbrio do sistema de tratamento, 

pois os valores de alcalinidade foram relativamente baixos. Os valores 

encontrados foram suficientes para manutenção do equilíbrio, entretanto, não 

permitem afirmar que a estabilidade seria garantida no caso de algum 

distúrbio no processo de tratamento, como o aumento repentino na carga 

orgânica volumétrica. Essa alteração significativa pode ser comprovada por 

FIA et al. (2011) trabalhando com água residuária da lavagem e 

descascamento dos frutos do cafeeiro; sua relação AI/AP apresentou-se 

abaixo de 0,3 somente para um reator e em uma única fase do seu 

experimento, mesmo assim próximo do limite máximo. Os mesmos autores 

verificaram que o aumento na carga orgânica afluente aos filtros determinou 

acréscimo na relação AI/AP, mostrando que a produção de ácidos voláteis 

totais aumentou com o acréscimo das cargas orgânicas afluentes, o que 

contribuiu para reduzir a eficiência do processo. 

Entretanto, Ripley et al. (1986) afirmam que é possível ocorrer 

estabilidade no processo com valores superiores a 0,3, devido às variações 
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das características únicas de cada efluente. Para isso, deve-se sempre 

monitorar essas variáveis na partida dos reatores, a fim de comprovar o bom 

funcionamento e estabilidade dos mesmos (PEREIRA et al., 2009). 

5.3.2 Eficiência de remoção de poluentes na partida dos reatores 

Após a verificação da estabilidade dos reatores anaeróbios na partida 

do sistema, nas Tabelas 6 e 7, estão apresentados os valores médios, desvio 

padrão e mediana de DQO, ST e SVT no afluente e efluente das unidades de 

tratamento e eficiência de remoção nos RAFA. 

Na Tabela 6, nota-se a diferença em relação à DQO afluente do 

RAFA e RAFACI, essa diferença já justificada anteriormente, reflete 

diretamente nas variações da carga orgânica volumétrica aplicada nos 

reatores(Tabela 7), também significativamente diferentes (p<0,05).. 

  

Tabela 6: Valores médios, desvio padrão, mediana e eficiência de remoção 

da demanda química de oxigênio nos reatores RAFA e RAFACI. 

Unidade Ponto 
DQO Des. Pad Mediana COV Eficiência 

mg L-1 kg m-3 d-1 de DQO % 

RAFA 
Afluente1 889 371 875 0,007 - 

Efluente1 701 324 674 - 20 

RAFACI 
Afluente2 1194* 291 1228 0,009* - 

Efluente2 933N.S 273 871 - 22N.S 

RAFA – sem inóculo; RAFACI – com inóculo; 1 média composta por 30 dados; 2 média 

composta por 18 dados; *Teste Estatístico não paramétrico de Mann-Whitney com 

significância nível de 5%, N.STeste estatístico não significante em nível de 5 % de 

significância. 

 

Por tratar-se de um experimento de campo, em que o efluente 

utilizado foi proveniente do tratamento preliminar da ETE/UFLA, optou-se 

por não fazer qualquer interferência no afluente durante todo o experimento 

em campo, o que refletiu diretamente nas oscilações da DQO afluente, como 

observado na Figura 13, para ambos os reatores estudados. 
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Figura 13. Variação da Demanda Química de Oxigênio (DQO) com o tempo 

afluente e efluente aos reatores RAFA e RAFACI. 
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Na Tabela 6, nota-se que ambos os reatores apresentaram uma baixa 

eficiência ao final do período partida, seja com a presença ou ausência de 

inóculo, como visto anteriormente, a grande variação afluente diária dos 

reatores (Figura 13), pode ser uma das justificativas para reduzida eficiência 

de remoção de DQO ao fim da primeira fase de estudos, na qual as 

eficiências foram de 20 e 22% para o RAFA e RAFACI. A diferença 

observada, foi que devido à presença de inóculo no RAFACI, esperava-se 

uma maior eficiência, contudo, ao analisar a Figura 13, observa-se, após os 

70 dias de operação, uma menor variação entre o afluente e o efluente 

diariamente, demonstrando uma maior capacidade de amortecer a variação 

de concentração afluente, e produzir um efluente tratado mais estável em 

termos de concentração. 

Pieroti et al. (2007), analisando partidas em escala real em uma 

estação de tratamento de esgotos domésticos com a ausência de inóculo, 

obtiveram valor igual ao relatado nesta pesquisa de 20% de eficiência de 

remoção de DQO. Entretanto, a pesquisa apresentou valores distintos na 

segunda etapa, em que o mesmo reator foi inoculado, apresentando 

eficiência de 40% na remoção de DQO. Para o trabalho de Pieroti et al. 

(2007) o TDH aplicado foi de 16 horas, diferentemente das 40 horas 

aplicadas no presente trabalho. Silva e Silva (2014) analisando a partida de 

um reator anaeróbio compartimentando com inóculo no tratamento do 

efluente gerado nas dependências da Universidade Estadual Paulista 

(UNESP), no Departamento de Educação Física, obtiveram remoção média 

de 58%, com um TDH de 33 horas, TDH próximo ao do presente estudo. 

Cordi et al. (2008) estudando a partida de reatores anaeróbios para 

tratamento do efluente da produção de papel Kraft, com TDH de 20 horas, 

obtiveram remoção de 50% de DQO. 

Álvarez et al. (2006) avaliaram a partida de reator anaeróbio 

compartimentando com a presença e ausência de inóculo e em ambos os 

experimentos, obtiveram eficiências superiores à encontrada no presente 

trabalho. Para a partida sem a utilização de inóculo e TDHs de 10 e 11 horas, 
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a eficiência média na remoção de DQO foi de 54 e 58% respectivamente. 

Utilizando como inóculo o lodo proveniente de um digestor de lodo 

primário, e operando com TDH de 11 horas, a eficiência média na remoção 

de DQO foi de 41%. Por sua vez, Turkdogan-Aydinol et al. (2011) 

obtiveram eficiência média de 55% na remoção de DQO para um TDH de 12 

horas em reator UASB. Nota-se que assim como o trabalho de Alvarez et al. 

(2006), Cordi et al. (2008) e Turkdogan-Aydinol et al. (2011) menores 

TDHs podem ter contribuído para uma melhor eficiência nos reatores. Pois, 

o aumento da disponibilidade de alimento pode favorecer a reprodução 

microbiana, e aumentar a eficiência de remoção, desde que garantida a 

estabilidade do sistema em termos de alcalinidade e acidez. 

Corroborando com a reduzida eficiência apresentada e o alto TDH 

inicial aplicado no presente trabalho, Khan, Mehrotra e Kazmi (2015) 

verificaram redução da atividade metanogênica durante a aplicação de baixas 

cargas orgânicas, assim como redução da produção de metano e grandes 

variações na remoção de DQO. A aplicação de baixas cargas orgânicas pode 

limitar o crescimento da biomassa no reator, devido à limitação na 

quantidade de substrato. E de acordo com os dados apresentados Tabela 6, 

pode-se observar reduzidos valores de COV aplicados para ambos os 

reatores estudados no presente trabalho, apesar da diferença significativa 

entre eles (p<0,05). Entretanto, o efluente gerado após o processo de 

degradação não apresentou diferença significativa, o que corrobora com as 

eficiências próximas, mesmo com a inoculação do RAFACI. 

Na Tabela 7 estão apresentados os valores médios, desvio padrão, 

mediana e eficiência de remoção sólidos totais e sólidos voláteis totais nos 

reatores RAFA e RAFACI. 

 



92 

 

Tabela 7: Valores médios, desvio padrão e mediana de sólidos totais (ST) e 

sólidos voláteis totais (SVT) no afluente e efluente, e eficiência 

de remoção nos reatores RAFA e RAFACI. 

Unidade Ponto 
Média (mg L-1)  

Mediana 

(mg L-1) 
 Eficiência (%) 

ST SVT  ST SVT  ST SVT 

RAFA 
Afluente1 555 (372)N.S 276 (177)*  473 238  - - 

Efluente1 482 (150)* 206 (75)*  443 202  13 25* 

RAFACI 
Afluente2 417 (157) 199 (77)  441 189  - - 

Efluente2 337 (110) 152 (52)  360 137  19N.S 24 

RAFA – sem inóculo; RAFACI – com inóculo; 1 média composta por 30 dados; 2 média 

composta por 18 dados; * Teste Estatístico não paramétrico de Mann-Whitney com 

significância em nível de 5%, N.S Teste estatístico não significante em nível de 5% de 

significância. Entre parênteses o desvio padrão. 

 

De acordo com a Tabela 7 as médias de ST para o afluente do RAFA 

e RAFACI não apresentaram diferença significativa (p>0,05), diferentemente 

dos valores após o processo de tratamento do efluente, em que houve 

diferença significativa, sendo o efluente do RAFACI apresentou menor 

quantidade de sólidos, ou seja, provavelmente, devido a reduzida velocidade 

ascensional do efluente em tratamento, não havendo arraste do lodo utilizado 

como inóculo, e retenção dos sólidos afluentes ao reator. Os valores médios 

obtidos no presente trabalho, são inferiores aos relatados por Zuntini et al. 

(2015) e Godinho (2018) que relataram valores médios de 750 e 650 mg L-1 

respectivamente em seus efluentes gerados em centros universitários. 

Assim como a DQO, as concentrações de ST e SVT evidenciaram 

reduzida eficiência de remoção dessas variáveis no RAFA e RAFACI, 

apresentando valores de 13 e 25% de ST, e 19 e 24% de SVT 

respectivamente para cada reator. Em função do elevado TDH aplicado no 

presente trabalho, as menores remoções de ST podem ser justificadas pela 

composição do efluente em tratamento, no qual a maior parte dos sólidos 

encontrava-se, provavelmente, dissolvida, e sua remoção se daria apenas em 

função da remoção da matéria orgânica por processos biológicos, o que não 

ocorreu de forma eficiente, como discutido anteriormente. 
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Outro fator a ser considerado, é que o próprio tanque de equalização 

(TEq) do sistema de tratamento pode ter funcionado como uma unidade de 

sedimentação primária, pois não foi realizada a homogeneização do esgoto 

armazenado neste para ser aplicado aos reatores, e o mesmo era alimentado 

em batelada. 

Destaca-se ainda que deve ser considerada nessa reduzida eficiência, 

a presença de alguns valores diários de eficiência negativa apresentados na 

Figura 14 (em que o valor efluente é maior que o valor afluente) para ambos 

os reatores e sólidos analisados. Tal fato está relacionado à maior amplitude 

dos valores de sólidos afluente ao sistema. Assim, a amostra efluente do 

reator coletada para análise não foi a amostra afluente ao reator e que passou 

por tratamento, ou seja, nesta situação, o reator recebeu elevada carga de 

sólidos em dias anteriores a coleta da amostra, refletindo em elevada 

concentração efluente do reator, e com isso, menor carga de sólidos no dia 

da coleta amostral. 

Zuntini et al. (2015), verificando a eficiência na partida de um reator 

UASB para o tratamento de esgoto sanitário em uma universidade, 

obtiveram valores semelhantes ao obtidos no presente estudo, tendo sido 

verificado uma eficiência de 19% na remoção de ST. Godinho et al. (2018) 

analisando o comportamento dinâmico e hidrodinâmico de reator tipo UASB 

submetido à variação de carga hidráulica na Universidade Tecnológica 

Federal do Paraná, obtiveram eficiência de remoção de ST de 56 e 48% em 

TDH de 8 e 4 horas respectivamente. Os mesmos autores reportam eficiência 

na remoção de SVT de 54% e 49% para os respectivos TDHs.  
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Figura 14. Variação da concentração de sólidos totais (ST) e sólidos totais 

voláteis (SVT) com o tempo no afluente e efluente do RAFA e 

RAFACI. 
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5.3.3 Variação de Biomassa no reator em diferentes alturas 

A partir dos resultados apresentados na Figura 15, pode-se observar 

o aumento na massa de SVT no RAFA, o que indica principalmente a 

sedimentação de sólidos, em razão do maior TDH aplicado e, em menor 

intensidade, a formação de biofilme microbiano dentro do reator. Observa-se 

ainda, que entre os dias 83 e 110 de monitoramento, ocorreu uma diminuição 

de aproximadamente 10 g de SVT no interior do reator, o que pode ser 

justificado pela formação de uma camada de sólidos menos densa na parte 

superior do reator. Outro fator que pode ter contribuído para redução de 

sólidos voláteis no reator, foi a reduzida COV, impossibilitando a 

manutenção da pouca biomassa formada no RAFA. 

No RAFACI (Figura 15) houve aumento na quantidade de SVT no 

reator até o 62° dia de operação; entretanto, após o 62° dia de operação 

houve redução na massa de SVT presente no reator, indicando que pode ter 

ocorrido arraste de lodo, decaimento microbiano devido à presença de algum 

composto tóxico afluente ao mesmo, ou ainda à reduzida COV 

proporcionando o decaimento microbiano por falta de substrato.  
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Figura 15. Variação da massa de sólidos voláteis totais (SVT) nos reatores 

RAFA e RAFACI durante o período de partida. 
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do processo, devido à limitação do crescimento dos microrganismos, 

ocasionada pela limitação na quantidade de substrato disponível. Assim, 

como no presente trabalho, Da Silva et al. (2011), utilizando reator UASB no 

tratamento de água residuária do pré-processamento do café, verificou-se ao 

final do experimento redução de 41% do volume de lodo no reator, quando 

comparado com o volume utilizado na partida. Os autores também 

constataram que houve redução da concentração de SVT, sendo a 

concentração final correspondente a 57% da concentração de SVT inicial, e 

concluíram que a redução no volume de lodo e na concentração de SVT 

ocorreu devido à aplicação de baixas cargas orgânicas, insuficientes para 

manter a comunidade microbiana, levando assim à ocorrência do processo de 

respiração endógena.  

Após 123 dias de operação, a massa de SVT no RAFA foi superior à 

do maior valor obtido no RAFACI. Entretanto, o RAFA não apresentou a 

mesma capacidade de suportar variações de carga orgânica verificada no 

RAFACI. O RAFACI respondeu melhor às variações de carga orgânica 

mesmo com a redução da massa de SVT. 

Analisando os resultados apresentados na Figura 16, nota-se que a 

concentração média de SVT no RAFA apresentou pouca variação até a 

altura de 0,25 m, porém houve aumento nas amostras coletadas nos pontos 

situados a 35 e 45 centímetros de altura. O aumento na concentração média 

de SVT nas camadas superiores pode ter sido causado pela maior 

concentração de óleos e graxas nas respectivas alturas, pois o elevado tempo 

de detenção hidráulica fez com que a velocidade superficial do escoamento 

fosse extremamente baixa, em torno de 0,016 m h-1, tornando possível a 

flotação de óleos e graxas. A recomendação é que as velocidades superficiais 

médias devam estar entre 0,5 e 0,7 m h-1 (CHERNICHARO, 2007). 

No RAFACI (Figura 16), a concentração média de SVT foi maior na 

parte inferior do reator, a 5 centímetros do fundo, e não apresentou grande 

variação entre os demais pontos. A maior concentração de SVT na parte 

inferior do reator indica o desenvolvimento de lodo com melhores condições 
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de sedimentação, quando comparado com do RAFA. A utilização de inóculo 

proporcionou  o desenvolvimento de uma zona de reação ativa na parte 

inferior do reator de forma mais rápida no RAFACI. 

 

Figura 16: Variação da concentração média de SVT nos reatores RAFA e 

RAFACI em função da altura dos mesmos. 
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5.4 Monitoramento do sistema de tratamento durante as cinco fases 

De acordo com o que está apresentado nas Figuras 17 e 18, é 

possível observar as variações médias que ocorreram nas cinco fases de 

avaliação durante o período de monitoramento do sistema de tratamento para 

as variáveis de pH e AB, relação AI/AP e AVT.  

Observa-se na Figura 17, o mesmo comportamento da variação dos 

valores de pH para as fases I, II e III. Nessas fases, ocorreu a formação de 

alcalinidade, gerada a partir do processo de degradação da matéria e 

consequentemente o aumento do pH no efluente tratado, tendência 

observada por Peres et al. (2010). Ainda de acordo com o Apêndice 1, não 

foi verificada a diferença estatística para os valores afluentes e efluentes no 

RAFA (p>0,05). Vale salientar que não ocorreu a inoculação no RAFA. 

Ainda de acordo com o apresentado na Figura 17, para as unidades 

subsequentes do tratamento (FBAS e decantador), observa-se redução dos 

valores de pH nas fases I a III, o que pode ser explicado pelo processo de 

nitrificação no FBAS. Durante o processo de nitrificação, ocorre o consumo 

de alcalinidade, o que pode conduzir à redução do pH (BILOTTA et al., 

2012; MORO et al., 2013). Essa mesma tendência foi verificada por 

Temoteo et al. (2017) ao analisar o processo de nitrificação de esgoto 

sintético.  

No SAC, nota-se tendência de ligeiro aumento no pH da água 

residuária nas fases I a III (Figura 17), devido, provavelmente, ao processo 

de desnitrificação ocorrido no mesmo (SALEH-LAKHA et al., 2009). 

Com ausência de inóculo no processo de partida, optou por uma 

menor vazão afluente, o que refletiu diretamente na COV aplicada no reator, 

como nas três primeiras fases a vazões aplicadas foram relativamente baixas, 

o sistema não teve grandes distúrbios, e conseguiu manter essa característica, 

ao longo das fases subsequentes. 

Observa-se que, nas fases IV e V (Figura 17), o pH afluente ao 

sistema apresentou valores mais elevados, alcançando 8,3 e 8,9 (Apêndice 
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1). Mesmo com a elevação do pH afluente, a faixa de valores encontrada no 

presente trabalho, está dentro dos valores sugeridos por Von Sperling (2014) 

para que ocorra a degradação da matéria orgânica não afetando assim, o 

processo anaeróbio. Essa mesma característica de aumento do pH ao final do 

trabalho, foi observada por Silva et al. (2010) analisando o monitoramento 

de variáveis físicas, químicas e biológicas em um reator anaeróbio híbrido 

(RAH) em escala piloto com TDH de 28; 23 e 18 horas, próximos aos 

aplicados no presente trabalho. 

Contudo, diferentemente das fases I, II e III, o aumento no valor 

médio do pH do esgoto afluente, não sofreu alterações ao longo do sistema 

de tratamento, mantendo uma linearidade nas unidades subsequentes, o que 

pode indicar a não ocorrência dos processos de nitrificação e desnitrificação 

nas fases IV e V. Uma justificativa para tal acontecimento, poderia estar 

relacionada a não produção de alcalinidade no RAFA, contudo, como 

observado na Figura 18, ocorreu aumento da alcalinidade no reator. Barbosa 

et al. (2009) analisando o tratamento de água residuária sintética, observou o 

pH superior a 8 após o tratamento anaeróbio e a mesma produção de 

alcalinidade e a não redução do pH, assim como no presente trabalho.  
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Figura17: Valores médios de pH afluente e efluente das unidades de 

tratamento nas cinco fases de monitoramento. 

 

 

Analisando a Figura 18 e o que está descrito no Apêndice 2, 

observa-se que a alcalinidade bicarbonato variou durante as 5 fases de 

monitoramento do experimento. Ainda de acordo com a Figura 18, nota-se 

decréscimo após o processo de partida do RAFA (fase II) e na fase V, em 

que a concentração de CaCO3 sofreu uma redução de 170 para 110 mg L-1 e 

de 272 para 241 mg L-1, respectivamente. Mesmo com a queda nessas fases e 

uma tendência de aumento nas fases III e IV, a alcalinidade no RAFA 

comportou-se de forma satisfatória durante o experimento em campo, e 

apesar dos reduzidos valores observados, o reator demonstrou boa 

capacidade de tamponamento da unidade, mesmo com a redução do TDH 

durante o monitoramento, evitando-se assim, variações bruscas de pH.  

Silva et al. (2017), estudando o tratamento de esgoto sanitário de 

baixa carga, utilizando reator compartimentado anaeróbio/aeróbio em escala 

piloto, no campus da Universidade Estadual Paulista “Júlio de Mesquita 

Filho” (UNESP) com TDH de 33, 22, 16,5 e 8,25 horas, não detectou 

distúrbios no reator anaeróbio durante os 206 dias de operação. No estudo os 

valores de alcalinidade foram próximos aos do presente trabalho. Henrique 
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et al. (2014) também avaliando a combinação de reatores anaeróbios e 

aeróbio com meio de suporte, não verificaram distúrbios ao longo do seu 

experimento, contudo os valores médios de AB na partida, alcançaram 370 

mg L-1. 

Em relação aos AVT, nota-se na Figura 18, que o comportamento foi 

semelhante ao da AB, em que ambos apresentaram a tendência de queda na 

fase II e V. Contudo, ao analisar a fase IV e V, observa-se que os valores 

médios encontrados superam os valores médios que autores como Lettinga e 

Hulshoff-Pol (1991) e Metcalf e Eddy (2016) preconizam bons para um bom 

desenvolvimento de um reator anaeróbio (200 a 250 mg L-1). Henrique et al. 

(2014) obtiveram 135 mg L-1, valores baixos de AVT. 

O aumento, principalmente na fase IV, pode ser justificado pelo 

aumento da vazão, mas também pela redução da temperatura do efluente em 

tratamento ocorrido desde o final da fase III (Figura 8), e que continuou 

durante a fase IV. É sabido que a temperatura interfere negativamente no 

processo de degradação anaeróbia, apesar de autores relatarem bons 

resultados de remoção de matéria orgânica, mesmo em baixas temperaturas 

(MCKEOWN et al., 2012). 

Analisando a relação AI/AP (Figura 18), observa-se uma tendência 

de queda ao longo das fases, mantendo-se constante apenas na fase IV e V. 

Os valores obtidos nessa relação corroboram para a discussão já apresentada 

sobre as variáveis pH e alcalinidade, demonstrando assim, que não 

ocorreram distúrbios significativos no reator durante todo o experimento, 

apesar dos reduzidos valores de AB e maiores valores de AVT. O valor ideal 

da relação AI/AP para que ocorra o processo de degradação da matéria 

orgânica no reator, deve ser menor que 0,3, o que pode ser comprovado na 

descrição do Apêndice 2, em que os valores obtidos foram decaindo de 0,28 

na fase I para 0,18 nas fases IV e V. 
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Figura18: Variação dos valores médios de: (a) alcalinidade bicarbonato (AB) e 

(b) ácidos voláteis totais (AVT) afluente e efluente, e (c) relação 

entre alcalinidade intermediária e parcial (AI/AP) efluente do RAFA 

durante as cinco fases de monitoramento. 

  

 

 

Ao serem avaliadas todas as fases do experimento, nota-se que 

apesar da reduzida concentração de lodo dentro do reator (Figura 19), por 

não ter sido inoculado, e pela formação lenta, em função das reduzidas 

COVs aplicadas, o aumento da COV não causou forte variação nas 

eficiências de remoção de matéria orgânica. 

De acordo com a Figura 19, mesmo após todas as fases de 

monitoramento, não ocorreu uma boa formação do lodo, contrariando 

estudos realizados por Chernicharo (2007), que apontam para um período de 
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6 a 8 meses para uma boa formação do lodo. Uma justificativa para o 

ocorrido pode ser a reduzida COV aplicada ao longo do experimento, com 

baixa disponibilidade de substrato para o crescimento microbiano. Outro 

fator a ser considerado é que, apesar de na UFLA ser realizada a coleta de 

resíduos de laboratório considerados perigosos, pode haver a presença, 

mesmo em pequenas quantidades, de substâncias tóxicas que podem ter 

inibido o crescimento microbiano. Farias (2018), ao analisar o perfil do lodo 

dos reatores UASB das ETE-UFLA, no que se refere à presença de metais, 

verificou a presença de Al, Fe, Cd, Pb, Cu, Cr, Mn, Ni e Zn. Os valores 

foram inferiores aos considerados prejudiciais pela Resolução CONAMA n° 

375 (BRASIL, 2006). Ainda, no hospital veterinário, utiliza-se no processo 

de desinfecção, solução de glutaraldeído, sabidamente tóxico aos 

microrganismos (KIST et al., 2013). 

Em relação ao lodo contido no reator, é possível observar, na 

mudança das fases I para II, um decaimento na concentração de sólidos, o 

que pode ser justificado pelo aumento da vazão, e a não formação de uma 

comunidade microbiana. Essa perda de lodo pode ser observada em todas as 

profundidades analisadas, onde a maior perda foi na altura 0,45 m. Além da 

vazão, o que pode ser outra justificativa, é a presença de óleos e graxas, 

favorecendo a flotação e o arraste do lodo. Durante essas fases, foi 

observada uma camada de óleos e graxas na parte superior do reator.  

Para as fases posteriores, nota-se que ocorreu uma progressão na 

formação de uma camada com maior concentração de sólidos a 0,05 m a 

partir da base do reator, com concentração máxima ao final da fase V de 718 

mg L-1 SVT, o que pode ser caracterizado como uma reduzida concentração 

de microrganismos, tendo em vista o período de condução do experimento 

em campo. Por se tratar de um experimento de campo, houve variação nas 

características do efluente gerado na Universidade Federal de Lavras, esse 

fato pode ter dificultado ainda mais a formação do lodo. Necessitando então, 

de um processo de inoculação inicial para um melhor desempenho no que 
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tange à formação do lodo e, consequentemente, uma melhor eficiência do 

reator para remoção de matéria orgânica.  

 

Figura 19: Perfil médio de crescimento do lodo ao longo da altura do RAFA 

nas 5 fases de monitoramento. 

 

 

Avaliando a remoção da demanda bioquímica de oxigênio (DBO) no 

presente trabalho, observa-se de acordo com a Figura 20, que ao longo do 

sistema, houve degradação da matéria orgânica de forma gradual nas 

unidades de tratamento. Salientando apenas para a fase II, onde ocorreu um 

ligeiro aumento de concentração efluente do RAFA, em que a média 

afluente foi de 190 mg L-1 de DBO e o efluente alcançou uma média de 194 

mg L-1, como descrito no Apêndice 3. Esse acréscimo pode ser justificado 

pela não formação da comunidade microbiana no interior do reator, bem 

com o aumento da vazão na segunda fase, ocorrendo assim, o processo de 

“lavagem” do lodo e, consequentemente, aumento da DBO. 

As médias do afluente do sistema avaliado ficaram dentro da faixa 

preconizado com Von Sperling (2014) para esgoto doméstico durante todo o 

processo em campo, como descrito no Apêndice 3, permanecendo entre 177 

e 245 mg L-1. A variação observada não apresentou qualquer diferença 
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significativa (p>0,05) entre as fases. Esses valores médios encontrados de 

DBO, são semelhantes aos obtidos por Souza et al. (2014) e Colares et al. 

(2013) para esgoto universitário. 

Analisando de forma compartimentada a eficiência de remoção da 

DBO bruta no RAFA, nota-se que com a exceção da fase II, eficiências de 

remoção estiveram entre 30 e 42%. Esses valores estão abaixo da eficiência 

média relatada na literatura, que segundo Chernicharo (2007) e Von Spreling 

(2014) está entre 65 e 70%. A reduzida remoção da DBO pode ser 

justificada pela partida do reator sem inóculo, bem como pela má formação 

da comunidade microbiana no reator. Grillet et al. (2016), estudando a 

evolução no tratamento anaeróbio na universidade de Cuba, obtiveram 

eficiência de 53% de remoção de DBO no reator UASB. De acordo com os 

autores, mesmo com a inoculação, os valores obtidos foram baixos devido à 

necessidade de uma melhor adaptação dos microrganismos ao efluente. Por 

sua vez, Zuntini et al. (2015), mesmo utilizando inóculo na partida de reator 

UASB, obtiveram eficiência ainda menor, quando comparado ao presente 

trabalho, não ultrapassando 25% de remoção de DBO. 

Após o RAFA, a degradação aeróbia no FBAS apresentou eficiência 

média de remoção de DBO próxima a 32% de média entre todas as fases, 

sendo este um valor relativamente pequeno. Para a combinação de unidades 

(RAFA+FBAS), a remoção alcançou valores médios próximos aos 

recomendados pela legislação (BRASIL, 2005; MINAS GERAIS, 2008), em 

que a remoção média durante o experimento foi de 53%, alcançando na fase 

IV valor médio de 63% de eficiência.  

Diferentemente da presente pesquisa, Tré et al. (2015) analisando 

essa combinação de reatores (anaeróbio e aeróbio) para tratamento de 

efluentes, obtiveram eficiências elevadas em toda as fases analisadas, com 

maior desempenho em 99% de remoção de DBO.  

Ao se avaliar todo o processo de tratamento do efluente produzido 

na UFLA nas unidades experimentais, de acordo com a Figura 20, nota-se 

que o SAC, utilizado no presente projeto como unidade de polimento final, 
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apresentou eficiência de remoção ainda maior. A eficiência média das três 

primeiras unidades (RAFA, FBAS e decantador) foi de 51% nas 5 fases. Ao 

passar pela última unidade de tratamento, a eficiência média passou a ser de 

71%, alcançando na fase III, satisfatórios 83%. 

Convertendo essas eficiências em concentração de DBO removida, 

foi alcançada nas três fases iniciais, média efluente de 60 mg L-1, e nas fases 

IV e V concentrações médias de 40 e 44 mg L-1 de DBO, atendendo 

perfeitamente a legislação para lançamento em corpos hídricos (BRASIL, 

2005; MINAS GERAIS, 2008). Nessa linha de tratamento de efluentes 

utilizando combinações de reatores anaeróbio apenas e SACs, Colares et al. 

(2013) obtiveram valores médios de remoção de DBO de 73% nos ensaios 

analisados. Já analisando a combinação de sistema decanto-digestor com 

filtro biológico seguido por sistema alagado construído e reator solar no 

tratamento de esgoto doméstico, Reinaldo et al. (2012) encontraram valores 

entre 57 e 65% de remoção de DBO para tratamento de esgoto para 

assentamento rural. 

Para todas as unidades analisadas, não houve diferenças 

significativas na eficiência de remoção entre as unidades de tratamento 

(p>0,05).  
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Figura 20: Valores médios de demanda bioquímica de oxigênio (DBO) 

afluente e efluente das unidades de tratamento nas cinco fases 

de monitoramento e eficiência de remoção de DBO bruta (E-

DBO). 

 

 

 

Ao ser analisada a eficiência de remoção da DQO do sistema de 

tratamento implementado na presente pesquisa, nota-se, de acordo com a 

Figura 21, que as unidades de tratamento removeram a matéria orgânica de 

forma gradativa, mantendo uma boa eficiência global de remoção.  
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De acordo com a Figura 21 e a descrição do Apêndice 4, nota-se 

uma variação na concentração de DQO afluente ao RAFA (959 a 1.192 mg 

L-1), justificada pelo não controle operacional do esgoto a ser tratado, 

respeitando as características diárias do efluente gerado na UFLA. A maior 

concentração observada na fase III pode ter sido pelo acionamento da 

segunda estação elevatória de esgoto (EEE-Veterinária), que poderia receber 

mais matéria orgânica em função do trânsito de animais no hospital 

veterinário. Mesmo com a variação de concentração diária, não foi 

verificada diferença significativa nas médias entre fases (p>0,05).  

Analisando as concentrações finais no efluente tratado, observa-se 

que as unidades utilizadas na presente pesquisa, atenderam a legislação 

estadual para disposição de efluentes em cursos d'água, cuja DQO deve ser 

inferior a 180 mg L-1 (MINAS GERAIS, 2008). Os valores obtidos para as 

fases I, II, III, IV e V foram de 88, 77, 54, 40 e 44 mg L-1.  

Os valores obtidos do afluente e efluente em termos de eficiência 

correspondem a uma variação de 88 a 95% nas fases estudadas, como 

verificado na Figura 21. Henrique et al. (2014), analisando a combinação de 

reatores anaeróbio/anóxico seguido de reator aeróbio com meio suporte, 

obtiveram remoção de 89 e 92% nas duas fases analisadas.  Liu et al. (2013) 

em estudo com sistema combinado composto por três reatores, sendo 

anaeróbio, aeróbio e anóxico sequenciados, operando com ciclos de 8 horas, 

obtiveram remoção de 90% de matéria orgânica, semelhante ao observado na 

presente pesquisa. 

Contudo, Pagliarini Junior et al. (2011), estudando estações de 

tratamento de esgoto compostas por SAC para tratamento de pequenas 

comunidades, encontraram eficiência média de 85% na remoção de DBO. 

Colares et al. (2016) por sua vez, obtiveram valores médios de 55% após 

conjunto de tanques sépticos compartimentados e SACs. Comparado aos 

trabalhos citados, verifica-se que a eficiência de remoção de DQO bruta no 

conjunto de tratamento conduzido na UFLA foi satisfatória, com melhor 

desempenho atribuído ao SAC (Figura 21). 
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Figura 21: Valores médios de demanda química de oxigênio bruta (DQO 

bruta) afluente e efluente das unidades de tratamento nas cinco 

fases de monitoramento e eficiência de remoção de DQO bruta 

(E-DQO bruta). 

 

 

 

Comparando a remoção de DQO bruta e DBO (Figuras 20 e 21), 

nota-se que os percentuais removidos foram parecidos nos reatores 
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percentual de remoção de DQO em relação à DBO, o que pode estar 

relacionado à maior remoção de compostos orgânicos não biodegradáveis 

por sedimentação, absorção ou adsorção. A exceção na maior redução de 

DQO bruta foi observada ainda na fase I, o que pode ser justificada pela 

partida do sistema, em que o mesmo está propício à maiores oscilações 

diárias, devido à não formação da comunidade microbiana para 

decomposição. 

Apesar da boa eficiência do sistema como mencionado 

anteriormente, ao se avaliar de forma isolada o RAFA, nota-se que ao final 

do experimento, a eficiência de remoção foi inferior aos valores médios 

relatados por Von Sperling (2014) e Chernicharo (2007), os quais 

normalmente alcançam eficiência de 55 a 70% de remoção de DQO, e no 

presente trabalho, após as cinco fases analisadas, os valores médios de 

eficiência não passaram de 26% de remoção (Figura 21 e Apêndice 4). Essa 

reduzida eficiência pode ser justificada à não inoculação no RAFA, e à 

menor COV aplicada que mesmo com um longo período em campo, não foi 

suficiente para uma boa formação da comunidade microbiana.  

A concentração média de DQO bruta no efluente do RAFA não 

apresentou diferença significativa entre as fases avaliadas (p>0,05). 

Analisando de forma conjunta os tratamentos anaeróbio, aerado e 

decantador, pode-se observar de acordo com a Figura 21 e Apêndice 4, uma 

satisfatória remoção de DQO bruta ao longo do sistema, nos quais foi 

verificada a menor eficiência na partida do tratamento, fase I, alcançado 

apenas 21% de remoção. Contudo, a partir da segunda fase, a faixa de 

eficiência ficou entre 43 e 59 % de remoção de DQO bruta, destacando a 

melhor eficiência na fase IV. Na fase V, a queda pode ser justificada pela 

troca do equipamento responsável pela aeração do FBAS. O equipamento 

passou a funcionar de forma intermitente, o que pode ter refletido 

diretamente na menor eficiência em comparação à fase anterior. Reinaldo et 

al. (2012), seguindo essa linha de combinação de unidades de tratamento, 

analisou o desempenho de sistema decanto-digestor com filtro biológico 
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aerado seguido por sistema alagado construído e reator solar no tratamento 

de esgoto doméstico, alcançando médias de remoção de 64 a 74% de 

remoção de DQO. 

O SAC, quando analisado de maneira separada, foi o grande 

responsável pela considerável eficiência global do sistema (Figura 21 e 

Apêndice 4), apresentando eficiências de 85 a 91% durante o experimento 

em campo. Essa boa eficiência pode ter sido ocasionada pela sedimentação 

ao longo da unidade, fazendo assim, que ocorresse um satisfatório processo 

de remoção de DQO. Von Sperling e Paoli (2013), analisando o tratamento 

esgoto sanitário após passagem por um reator UASB e um SAC horizontal 

de escoamento subsuperficial, obtiveram eficiência de 68% de remoção de 

DQO. QUEGE et al. (2013), estudando a utilização de plantas de bambu no 

tratamento de esgoto sanitário em sistema alagado construído, obtiveram 

médias de eficiências próximos ao do presente trabalho, obtendo no leito 

com bambu (Guadua angustifólia, Phyllostachys aurea e Phyllostachys 

bambusoides) e no solo sem vegetação, eficiências de 97; 83; 82 e 86% 

respectivamente para os tratamentos. 

Assim como nas demais unidades, a concentração de DQO bruta 

efluente do SAC não apresentou qualquer diferença significativa entre as 

fases (p>0,05). 

De acordo com o que está apresentado na Figura 22, observa-se a 

mesma tendência de decréscimo para DQO filtrada no presente trabalho 

quando comparada a DQO bruta. Avaliando o que está descrito no Apêndice 

5, verifica-se uma concentração de DQO filtrada aproximadamente 20% 

inferior ao efluente bruto a ser tratado em todas as fases, exceto na partida do 

sistema, o que corresponde algo em torno de 200 mg L-1.  

Assim como para a DQO bruta, o sistema de tratamento apresentou 

uma excelente eficiência global de remoção de DQO filtrada, alcançando 

remoções de 89; 93; 94; 96 e 94% respectivamente para as fases I a IV.  

Essa análise sobre a eficiência global também pode ser aplicada em 

relação à eficiência por unidade de tratamento para DQO filtrada, como 
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observado na Figura 22 e Apêndice 5. O valor médio de eficiência para o 

RAFA foi de 21% de remoção, destacando as fases I e IV com os valores 

médios numericamente inferiores e superiores, respectivamente, para o 

reator. Por sua vez, o SAC apresentou excelente remoção da DQO filtrada, 

entre 83 a 89% de remoção (Figura 22). 
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Figura 22: Valores médios de demanda química de oxigênio filtrada (DQO 

filtrada) afluente e efluente das unidades de tratamento nas 

cinco fases de monitoramento e eficiência de remoção de DQO 

filtrada (E-DQO filtrada). 
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analisadas. Considerando os ST, SD e SS, pode-se inferir que a remoção se 

deu por meio da decantação/sedimentação devido às baixas velocidades 

ascensionais no RAFA, resultado dos elevados TDHs, principalmente nas 

três primeiras fases, em que o RAFA operou com TDH superior a 20 horas. 

De acordo com a descrição do Apêndice 6, nota-se que as eficiências 

de remoção global para sólidos totais, foram pequenas. Nas fases I, II e III, 

as eficiências ficaram abaixo de 16%, e nas fases subsequentes, foram de 30 

e 31%, respectivamente. Os maiores valores verificados na presente pesquisa 

aproximam-se do menor valor obtido por Reinaldo et al. (2012), que 

constataram remoção de 35 a 65% durante a pesquisa. Colares e Sandri 

(2013) também obtiveram maiores valores, entre 35 e 59% de remoção de 

sólidos totais em unidade anaeróbia seguida por SAC.  

No RAFA, a eficiência média de remoção de ST foi de 

aproximadamente 13%, exceto para segunda fase em que apresentou uma 

eficiência de apenas 3%. Essa menor eficiência pode ser justificada pelo 

aumento na vazão e a não estabilização da biomassa microbiana no reator, 

tendo em vista a não inoculação do mesmo e, consequentemente, o arraste 

dos sólidos dentro da unidade de tratamento. Trein et al. (2015) obtiveram 

valores de remoção de ST, quando analisado apenas sua unidade 

decantado/digestora, de 19%, eficiência essa que passa para 83% quando 

analisado o sistema como um todo, que apresenta um SAC após a primeira 

unidade. Analisando as cinco fases do experimento, a concentração de 

sólidos totais ficou no limite inferior que Von Sperling (2014) utiliza em sua 

caracterização para esgotos domésticos, sendo a faixa de variação de 500 a 

900 mg L-1 de ST, e a média deste experimento foi exatamente 500 mg L-1. 

Acredita-se que tenha ocorrido deposição de sólidos no tanque de 

alimentação das unidades de tratamento. 

Ainda de acordo com o que está apresentado na Figura 23, nota-se 

elevação na concentração de ST no efluente do FBAS, provavelmente em 

função do processo de aeração, que dificultou a permanência dos sólidos no 

reator. Como descrito na metodologia, ao final da quarta fase, por problemas 
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técnicos, fez-se necessária a troca do equipamento de aeração, passando a ser 

intermitente, o que justifica maior remoção de sólidos na fase V, por 

sedimentação no reator. Contudo, ao observar os resultados obtidos na fase 

IV, nota-se o mesmo comportamento da última, essa tendência pode ser 

justificada pela falha na aeração, mesmo observando em campo a aeração do 

sistema, pode ter ocorrido a falha por alguns momentos durante o processo, 

o que justificaria a diferença para as três primeiras fases. Essa situação 

descrita pode ser comprovada estatisticamente (p<0,05), em que se observa a 

diferença da fase V para as demais fases. Devido ao arraste natural 

proporcionado pela aeração, o valor médio de remoção ST foi inferior ao 

obtido no RAFA, alcançando apenas 13%, nas fases I a IV e de 31% na fase 

V.  

Na Figura 23 e no Apêndice 6, é possível observar que o decantador, 

que serviria como polimento final na remoção de ST proveniente do FBAS, 

apresentou a pior eficiência comparada às demais unidades, representando 

uma média de apenas 2%, o que demonstra que nessa unidade, os sólidos 

apresentavam-se na forma de SD. Diferentemente das outras unidades, o 

SAC foi o único a apresentar a mesma tendência de remoção de ST em todas 

as cinco fases, com destaque maior para fase II, que alcançou eficiência de 

23% de remoção.  

Analisando de uma forma geral a remoção de ST de todo o sistema 

de tratamento pesquisado, nota-se pela Figura 23, a tendência natural de 

remoção via processo de sedimentação, contudo vale salientar que apesar da 

eficiência, os valores médios gerais, ficaram aquém do esperado, tendo em 

vista o que a literatura corrobora nesse sentido, ainda mais com a presença 

de um decantador e sistema alagado na composição do sistema de 

tratamento. O que demonstra em linhas gerais a maior presença de sólidos na 

forma dissolvida, e como não houve remoção satisfatória de matéria 

orgânica, pouca foi a remoção dos SD e, consequentemente, dos ST.  

Ainda de acordo com a Figura 23, nota-se que a remoção de sólidos 

suspensos nos reatores, seguiu a mesma tendência, durante as cinco fases 
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analisadas, exceto para a fase III, em que se observou tendência de elevação 

dos SS no final do sistema de tratamento; esse aumento pode ser justificado 

pelo acionamento da elevatória da Veterinária. Analisando os resultados 

obtidos no RAFA,  as maiores remoções de SS foram nas fases I e IV, nas 

quais foram obtidas remoções de 47 e 60% ,respectivamente. Tonetti et al. 

(2013) analisando o tratamento de esgoto da UNICAMP, após passagem por 

um reator anaeróbio seguido por um filtro de areia, obtiveram remoção de 

39%, abaixo dos valores obtidos na presente pesquisa. Enquanto Reinaldo et 

al. (2012), obtiveram remoção oscilando entre 89 e 99% de remoção em sua 

pesquisa.  

Como relatado anteriormente no que tange à fase III, em que não foi 

notada a tendência de decaimento da concentração de SS dentro do sistema, 

isso pode ser observado no Apêndice 6, no qual se verifica eficiências 

negativas em todas as unidades, exceto no decantador. A eficiência média de 

remoção dos SS do sistema durante todo o experimento, foi de 54%. Para a 

concentração de sólidos suspensos efluente, não ocorreu nenhuma diferença 

estatística entre as fases (p>0,05). 
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Figura 23: Valores médios de sólidos totais, sólidos suspensos e sólidos 

dissolvidos afluente e efluente das unidades de tratamento, nas 

cinco fases de monitoramento. 
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 De acordo com a Figura 24 e Apêndice 7, verifica-se forte oscilação 

na concentração de NTK afluente ao sistema, com amplitude de 

aproximadamente de 23 mg L-1 (34 a 57 mg L-1), sendo as fases II e IV com 

menor e maior concentração respectivamente, durante o período analisado. 

Cuba et al. (2015), analisando o potencial de efluente de esgoto doméstico 

como fonte de água e nutrientes, obtiveram valores oscilando de NTK entre 

1,4 a 75 mgL-1 nas suas amostragens de caracterização. Por sua vez, Rolim et 

al. (2016), analisando o efluente gerado no Instituto Federal do Ceará, para 

aplicação em sistemas agrícolas, observaram valores médios de 119 mg L-1, 

valores superiores aos reportados por Von Sperling (2014), em que a 

concentração de nitrogênio total está entre 35 e 70 mg L-1, sendo 50 mg L-1 o 

valor típico, dentro da faixa observada no presente trabalho. 

Essa oscilação média entre as fases pode ser comprovada 

estatisticamente a qual se apresentou diferente (p<0,05). 

Analisando a remoção entre as fases (Figura 24), nota-se a mesma 

tendência de decaimento para todas as fases analisadas, em que a eficiência 

média de remoção foi de 22; 39; 24 e 46% respectivamente, para cada 

unidade de tratamento. Observa-se uma maior remoção na unidade de 

polimento (SAC). Sabidamente, unidades anaeróbias são limitadas quanto à 

remoção de nutrientes (CHERNICHARO, 2007). Entretanto, esperava-se 

maior remoção de NTK no FBAS. Magri et al. (2013) avaliando a 

otimização do processo de nitrificação com o uso de conchas de ostras como 

material suporte em reatores aeróbios com biomassa fixa obtiveram 

eficiência próximas a 90%. Enquanto Rodrigues e Paola (2015) fazendo a 

comparação do desempenho de duas configurações de lodo ativado para 

redução de matéria orgânica carbonácea e nitrogênio amoniacal total, 

obtiveram 80% de remoção de nitrogênio amoniacal. 

Em termos de eficiência de remoção global, as fases II e III foram as 

que obtiveram as maiores faixas de remoção e enquanto a fase V foi 

observada a menor eficiência, alcançando valores de 88, 74 e 69% 

respectivamente, para fases II, III e V. Ucker et al. (2012) analisando o 
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tratamento de esgoto sanitário da Universidade de Goiás, utilizando apenas 

sistemas alagados construídos, obtiveram eficiências variando entre 42 e 

92%, em que as menores eficiências foram nos tratamentos sem vegetação. 

Matos et al. (2012), avaliando diferentes tipos de capim e taxas de aplicação 

com efluente de laticínios, obtiveram eficiências médias de remoção de NTK 

de 51 a 70% em SACs cultivados com o capim-tifton 85 e de 14 a 50 % nos 

cultivados com o capim-elefante. 
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Figura 24: Valores médios de nitrogênio (NTK) afluente e efluente das 

unidades de tratamento nas cinco fases de monitoramento do 

sistema, e eficiência de remoção (E-NTK). 
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ocorreu o processo de nitrificação dentro do sistema (Figura 25). Na fase V, 

como ocorreu a troca da unidade de aeração do sistema, observa-se que o 

novo equipamento pode não ter disso suficiente para que ocorresse o 

processo de nitrificação, esse mesmo fato pode ser observado na fase IV, 

contudo, essa não oxidação a nitrato, pode ser justificada pelo aumento da 

vazão e pela aeração instável no FBAS, reduzindo a inserção de oxigênio no 

líquido. 

Como salientado anteriormente, no que tange ao efluente tratado, 

houve entre todas as unidades e entre as fases, diferença nos valores médios 

(p<0,05). 

Nota-se a partir do que está apresentado na Figura 25, que houve 

produção de nitrato nas fases II, III e IV no FBAS. Na Fase I, apesar da 

menor concentração afluente de matéria orgânica e aeração constante, não 

foi verificada a produção de nitrato neste reator. Entretanto, ao se avaliar o 

pH dessas três fases, verifica-se redução no FBAS, provavelmente ao 

processo de nitrificação no sistema e geração de íons H+ Tonetti et al. 

(2013), analisando a desnitrificação em um sistema simplificado de 

tratamento de esgoto, verificou a mesma tendência ao pH, quanto analisada a 

nitrificação. Ainda nessa linha, Foco e Nour (2014) verificaram o 

desempenho de sistema combinado anaeróbio-aeróbio na remoção de 

nitrogênio no tratamento de esgoto sanitário em três fases distintas, e 

observaram baixa nitrificação com pH na faixa de 7,3 a 7,7, valores esses 

menores que os observados na presente pesquisa. Em ambos os estudos, 

verifica-se o processo de nitrificação. Na fase IV, verificou-se o potencial de 

nitrificação no FBAS, com quantificação de nitrato no meio, porém, sem 

redução de pH, fato que pode estar relacionado ao maior valor afluente de 

pH ao sistema de tratamento, e o consequente aumento de alcalinidade no 

meio. 

Ainda na fase IV, comparadas as fases II e III, a redução na 

concentração de nitrato pode estar relacionada à diminuição do processo de 

aeração. Fato esse, verificado também na fase V, quando houve a 
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necessidade de substituição do equipamento que proporcionava a aeração do 

meio. No final da fase IV e na fase V, o valor médio de nitrito observado no 

efluente do FBAs foi de 0,20 mg L-1, evidenciando que a oxigenação do 

meio não foi suficiente para que os microrganismos realizassem a nitrosação 

e a nitratação. 

Ainda em relação à fase I, a confirmação da nitrificação (não 

observada) e a provável desnitrificação simultânea no FBAS pode ser 

comprovada pela redução na concentração de NTK neste reator (Figura 24). 

 

Figura 25: Valores médios de nitrato afluente e efluente das unidades de 

tratamento nas cinco fases de monitoramento do sistema. 
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sistemas alagados construídos, alcançaram elevadas taxas de desnitrificação 

(3–12 g m−3 d−1 de nitrogênio). 

De acordo com a Figura 26, pode-se concluir de uma maneira global, 

que houve tendência geral de remoção de fósforo ao longo das fases, com 

exceção da fase III, na qual o efluente após passar pelo FBAS, apresentou 

elevação da concentração. O efluente do FBAS na fase III ,foi o único ponto 

a apresentar diferença estatística como descrito no Apêndice 9. No restante 

das unidades, assim como a mudança de fase, não foi verificada qualquer 

diferença estatística.  

O aumento na concentração de fósforo no efluente do FBAS está 

relacionado ao aumento da concentração de sólidos (Figura 23). O arraste de 

lodo contribuiu para o aumento na concentração efluente de fósforo. 

Apesar de não apresentar diferença estatística significativa, ao 

analisar a remoção por unidade é importante apresentar algumas 

características singulares entre os reatores e fases, como pode ser descrito no 

Apêndice 9. O RAFA foi responsável por maiores eficiências na remoção de 

fósforo nas fases intermediárias, alcançando médias de 27; 19 e 23% para as 

fases II, III e IV, respectivamente. Enquanto o decantador apresentou 

remoções negativas para as fases I e III. 

Entre os reatores estudados, esperava-se maior eficiência na remoção 

de fósforo no SAC, em função da cultura plantada na unidade; contudo, 

conforme descrito no Apêndice 9, nota-se que nas fases II, IV e V 

apresentaram valores baixos na remoção (11; 0 e 13%). Benvenutti et al. 

(2018) analisando o tratamento de esgoto municipal utilizando SAC, 

obtiveram remoção de 37% das 14 mg L-1 afluente ao sistema. Prata et al. 

(2013) estudando remoção de nutrientes em SACs cultivados com lírio, 

obtiveram valores na faixa de 27 a 42% em quatro fases de pesquisa. 

Enquanto Gikas e Tsihrintzis (2012) observaram eficiência de 

aproximadamente 22%. Em revisão, Vymazal (2009) reporta que em média 

a remoção de fósforo é de aproximadamente 40% em SACs utilizados no 

tratamento de esgoto doméstico. 
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Apesar das reduzidas eficiências quando são analisados os reatores 

de forma compartimentada, de forma global, observam-se eficiências 

variando de 41 a 53% de remoção, destacando a fase I, com a maior 

eficiência. Como salientando anteriormente, analisando estatisticamente a 

remoção de fósforo do sistema, não houve diferença significativa entre as 

fases (p>0,05). 

Analisando a Figura 26 e o descrito no Apêndice 9 em relação à 

concentração de fósforo no efluente da UFLA (afluente ao experimento), 

nota-se uma variação entre 6,6 e 8,8 mg L-1. Após o tratamento, a 

concentração média efluente da unidade de tratamento variou de 3,6 e 4,8 

mg L-1. Apesar de não haver padrão de lançamento de fósforo em cursos 

d’água no âmbito nacional (BRASIL, 2011) e no Estado de Minas Gerais 

(MINAS GERAIS, 2008), as concentrações ainda se encontram elevadas, 

pois as máximas concentrações de fósforo em água superficiais sem causar 

danos, é da ordem de microgramas. 
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Figura26: Valores médios de fósforo afluente e efluente das unidades de 

tratamento nas cinco fases de monitoramento do sistema, e 

eficiência de remoção. 
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5.5 Cinética de remoção de matéria orgânica no RAFA 

Para obtenção dos valores cinéticos, foram avaliadas cinco diferentes 

fases neste estudo, com TDHs de 40; 30; 20; 16,7 e 12 h, e com vazão 

afluente de 74,9; 103,7; 151,2; 187,2 e 244,8 L d-1 para o RAFA. Os valores 

médios de DQO e SVT podem ser observados na Tabela 8. 

 

Tabela 8. Valores médios de tempo de detenção hidráulica (TDH); 

vazão afluente (Qe), volume do reator (Vr), concentração 

média de sólidos voláteis totais, efluente ao reator (Xe), 

concentração média de sólidos voláteis no interior do 

reator (Xam e Xr); concentração de DQO afluente (Co); e 

concentração DQO efluente (C). 

TDH (h) 
Qe 

(L d-1) 

Vr 

(L) 

Xe 

(mg L-1) 

Xam 

(mg L-1) 

Xr 

(mg L-1) 

Co 

(mg L-1) 

C 

(mg L-1) 

40,0 74,9 126,0 282,0 62,0 885,0 897,0 757,0 

30,0 103,7 126,0 197,0 128,4 651,0 1.050,0 864,0 

20,0 151,2 126,0 192,0 87,1 617,0 1.192,0 928,0 

16,7 187,2 126,0 327,0 191,0 1.616,0 1.125,0 832,0 

12,0 244,8 126,0 214,0 142,3 1.233,0 1.067,0 915,0 

 

Com as informações da Tabela 8, os parâmetros cinéticos foram 

obtidos, por meio de regressão linear (Figura 26), e estão apresentados na 

Tabela 9. 
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Figura 26. Determinação dos coeficientes cinéticos do modelo proposto por 

Monod para a degradação da matéria orgânica no RAFA em cada 

fase experimental. 
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O coeficiente de decaimento endógeno (Kd) teve variação entre 0,05 

a 0,12 (mg mg-1 d-1), ou seja, em um dia são perdidos de 0,05 a 0,12 mg de 

SSV para cada mg de SSV presente no reator. Nota-se que o Kd obtido no 

presente trabalho foi maior, ou seja, apesar de o coeficiente de produção 

microbiano (Y) ser elevado, havia perda de biomassa no reator. 

Van Haandel e Lettinga (1994) consideram que a taxa máxima de 

crescimento microbiano (μmáx) varia de 2 d-1 para bactérias acidogênicas a 

0,4 d-1 para as arqueais metanogênicas. Valores superiores aos observados no 

presente trabalho, o que corrobora o valor da concentração do substrato 

limitante (KS), bastante elevado (1.405 mg L-1) quando comparado aos 

valores relatados também por van Haandel e Lettinga (1994), que variam 

entre 200 mg L-1 de DQO (bactérias acidogênicas) e 50 mg L-1 de DQO 

(arqueais metanogênicas). 

Assim, como os valores de DQO afluente ao RAFA, foram 

inferiores ao Ks, nota-se que a taxa de crescimento foi limitada, e 

consequentemente, a produção de sólidos no reator. 

Diferentes autores estabeleceram os parâmetros cinéticos para 

diferentes águas e  condições (Tabela 10). Tais valores variam em função 

das características dos efluentes e das condições operacionais dos sistemas, 

não mantendo uma tendência. Tal como verificado por Maleki, Bokhary e 

Liao (2018) em revisão sobre o tema. 
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Tabela 10: Parâmetros cinéticos obtidos por alguns autores para o 

tratamento anaeróbio de diferentes efluentes.  

Referências Efluentes 
  Parâmetros  

Y Kd µmáx KS 

Presente 

trabalho 
ES/UFLA 0,56 0,130 0,21 1.405 

Campos; 

Prado e 

Pereira 

(2014) 

ARC 0,37 0,008 0,20 1.504 

Gomes 

(2006) 
Curtume 0,41 0,070 2,71 3.087 

Syngh, Syngh 

e Pandey 

(2016) 

ES 0,15 0,890 - - 

Isik e Sponza 

(2005) 
Têxtil 0,13 0,007 0,11 4.000 

Matangue e 

Campos 

(2011) 

Suinocultura 0,09 0,01 0,051 283 

Jijai et al. 

(2016 

Processamento 

de pescado 
0,05 0,006 0,03 1.079 

Jijai et al. 

(2016 

Processamento 

de pescado e 

manipueira 

0,02 0,003 0,03 1.875 

Maleki, 

Bokhary, 

Liao (2018) 

- 

0,074 

– 

0,125 

0,006 

– 

0,802 

0,21 – 1,54 
470 a 

109.000 

ES – Esgoto Sanitário; ARC - Água residuária do processamento do café; Y - 

coeficiente de crescimento (mg mg-1 d-1); Kd - coeficiente de decaimento endógeno 

(d-1); µmáx - taxa máxima de crescimento microbiano (d-1); KS - concentração do 

substrato limitante (mg L-1). 

 

Apesar da variação de valores, entende-se que os parâmetros 

cinéticos observados no presente trabalho são condizentes com a faixa de 

variação apresentada na literatura. E que a variação dos valores observados 

no presente trabalho se deve às características específicas do efluente e a 

variação dos parâmetros operacionais, principalmente da COV aplicada ao 

RAFA.  
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5.6 Produtividade de biomassa 

As temperaturas mínima e máxima ocorridas durante o experimento 

em campo foram 16,2 e 25ºC. A variação da temperatura ajuda a 

compreender, em parte, os resultados das análises descritas posteriormente. 

De acordo com a Figura 27, pode-se verificar a produção de massa 

verde e, consequentemente, de massa seca do capim-tifton 85 cultivado no 

sistema alagado construído (SAC), utilizado no pós-tratamento do esgoto da 

UFLA. Houve tendência de aumento de produção vegetal de acordo com as 

médias de temperatura mensais (Tabela 5), em que o aumento da produção 

dos diferentes cortes acompanha a elevação da temperatura, bem como a 

queda na temperatura ambiente promoveu a tendência de redução na 

produtividade de massa verde.  

Ainda de acordo com a Figura 27, observa-se maior produtividade 

no quarto corte do experimento realizado em dezembro de 2016, com 51 t 

ha-1. Analisando de forma generalizada, pode-se observar que a temperatura 

ambiente está diretamente relacionada à produção de massa verde, como 

verificado por diversos autores (FIA et al., 2014; SANTOS et al., 2014). 

Quando analisados os cortes 1 e 2, juntamente com os cortes 7 e 8, 

que compreendem os meses entre julho a setembro de 2016 e 2017, observa-

se que os cortes iniciais do experimento no SAC tiveram maior 

produtividade de massa verde, fato esse ocasionado possivelmente pela boa 

adaptação do capim tifton-85 ao sistema alagado. Fia et al. (2014), após o 

implante das mudas, relatam que houve desenvolvimento do capim-tifton 85 

utilizando efluente de suinocultura. Tal fato evidencia que o tifton 85, apesar 

de não ser uma gramínea de ambientes alagados (FONTANELI; SANTOS; 

FONTANELI, 2012), tem se desenvolvido satisfatoriamente nos SACs. 

A produtividade total de massa verde durante o período de 526 dias 

em campo foi de 238 t ha-1, o que representa uma produção diária de 0,45 t 

ha-1, e média anual de 165 t ha-1, enquanto a produtividade total de matéria 

seca foi de 77 t ha-1, durante o período avaliado. Analisando alguns 
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tratamentos que utilizaram tifton em SACs no tratamento de águas 

residuárias, em termos de produtividade média de matéria verde, Amorim et 

al. (2015) obtiveram produção média de 20 t ha-1 ano-1 de capim-tifton 85 

utilizando água residuária de suinocultura. Por sua vez, Oliveira et al. 

(2013), utilizando diferentes doses de aplicação de água residuária de 

curtume, obtiveram valores médios de matéria seca inferiores ao do presente 

trabalho, entre 2 e 20 t ha-1 ano de capim-tifton 85. Matos et al. (2008) 

avaliando o desempenho agronômico de capim tifton 85 (Cynodon spp) 

cultivado em sistemas alagados construídos utilizados no tratamento de água 

residuária de laticínios, obtiveram uma estimativa de produção de 15,4 t ha-1 

em 45 dias de experimento.  

 Fia et al. (2011) encontraram produtividade de 12,3 t ha-1 ano-1 de 

matéria seca do capim tifton-85 para um período de 90 dias e outra com 

período de 60 dias para os cortes. Fontaneli, Santos e Fontaneli (2012) 

relatam que o tifton 85 cultivado em solo, ao receber acima de 550 kg ha-1 

ano-1 de N, apresenta produtividade estimada de 5,7 t ha-1 de matéria seca, 

por corte.  
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Figura 27. Produtividade de massa verde e seca de capim-tifton 85 cultivado 

em SAC com esgoto sanitário, durante os diferentes cortes 

realizados. 

 

 

A concentração de nitrogênio na parte aérea da planta (Figura 28) 

evidencia uma tendência de aumento ao longo dos cortes, em que o valor 

médio nos dez cortes foi de 15,1 g kg-1. Essa mesma tendência de aumento 

de concentração de nitrogênio no tecido foliar do tifton 85 nos cortes 

subsequentes, foi observada por Amorim et al. (2015), que apesar do número 

reduzido de cortes quando comparado ao presente trabalho, o capim tifton-

85 teve comportamento semelhante. De acordo com Malavolta et al. (1997), 

a faixa normal de concentração de nitrogênio na planta é de 11,3 a 15 g kg-1 

de nitrogênio. E de acordo com os valores obtidos no presente trabalho, os 

seis primeiros cortes encontram-se dentro da faixa sugerida pelos autores. 

Amorim et al. (2015), aplicando diferentes cargas de nutrientes em 

SACs utilizados no tratamento de efluentes de suinocultura, obtiveram 

concentrações entre 1,9 a 15,8 g kg-1 de NTK. Fia et al. (2011) encontraram 

concentrações médias de NTK variando de 43,1 a 46,8 g kg-1 no tecido foliar 

do capim-tifton 85. 
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Ainda de acordo com a Figura 28, observa-se tendência distinta 

quando analisada a concentração de fósforo na planta, durante os cortes. 

Com o passar do experimento, o capim-tifton 85 teve reduzida a capacidade 

de remoção de fósforo. Essa mesma tendência de redução de fósforo na 

planta, foi observada por Matos et al. (2013), nos quatros tratamentos 

utilizando lírio para remoção de poluentes, vale salientar que os autores 

obtiveram apenas dois cortes durante o experimento após 21 dias da partida, 

e o segundo 309 dias depois, o que aproxima relativamente do presente 

trabalho em número de dias.  

O valor médio de fósforo na parte aérea da planta nos dez cortes foi 

de 1,5 g kg-1. Considerando a faixa de concentração de fósforo no tifton no 

presente experimento (1,1 a 2,5 g kg-1), observa-se concentrações superiores 

às obtidas por Amorim et al. (2015) em que a maior concentração foi de 1,0 

g kg-1 utilizando água residuária da suinocultura. Fia et al. (2011) utilizando 

capim-tifton 85 com água residuária de suinocultura por sua vez, 

apresentaram valores bem superiores aos obtidos no presente trabalho, 

ficando na faixa de 7,9 a 9,7 g kg-1 de fósforo. Matos, Freitas e Lo Monaco 

(2009), avaliando a capacidade extratora de P por diferentes espécies 

vegetais cultivadas em sistemas alagados utilizados no tratamento de águas 

residuárias de suinocultura, obtiveram extrações médias de 1,07 g kg-1 de 

capim-tifton 85, nos três cortes que realizaram. 
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Figura 28: Concentração de nitrogênio e fósforo na parte aérea do capim-

tifton 85 cultivado em SAC com esgoto sanitário, durante os 

diferentes cortes realizados. 

 

 

Ao analisar a Figura 29, que corresponde à extração total de 

nitrogênio e fósforo pelo capim-tifton 85, nota-se que os cortes 4, 5 e 10 a 

extração de nitrogênio ultrapassou os 100 kg ha-1. Nesse caso, a maior 

contribuição para remoção foi a elevada produção de matéria verde, tendo 

em vista que esses cortes não apresentaram as maiores concentrações de 

nitrogênio na planta. Outro fator a ser considerado é que nos períodos mais 

quentes ocorre maior evapotranspiração e, consequentemente, maior 

extração de nutrientes. Ao longo de todo experimento, a capacidade de 

remoção em nove cortes foi de 989 kg ha-1. 

Fia et al. (2011), estudando remoção de nutrientes por Cynodon spp. 

cultivados em sistemas alagados construídos, verificaram capacidade 

extratora de nitrogênio do capim-tifton 85 de, aproximadamente, 460 kg ha-1 

no período de 120 dias. Matos et al. (2010) avaliando a capacidade extratora 

de plantas em sistemas alagados utilizados no tratamento de águas 

residuárias de laticínios, obtiveram valores estimados de 356 kg ha-1  no 

período de 106 dias em campo. Vale salientar que para este trabalho, o corte 
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7 apresentou menor extração de nitrogênio 31 kg ha-1, os demais cortes, 

mesmo sendo abaixo dos 100 kg ha-1, apresentaram bom desempenho, o que 

corrobora a importância enquanto unidade de polimento, evitando assim, 

problemas de eutrofização quando da disposição do efluente tratado em 

cursos d’água.  

Ainda de acordo com a Figura 29, é possível verificar a mesma 

tendência na extração de fósforo, quando analisado o nitrogênio. Os meses 

com maior temperatura média foram aqueles que apresentaram maior 

extração do nutriente. Como observado nos cortes 1, 4 e 10 alcançando 

extrações de 15; 28 e 10 kg ha-1, respectivamente para os cortes, a 

capacidade total verificada durante o período deste experimento foi de 106 

kg ha-1. Matos et al. (2008) analisando o desempenho agronômico de capim-

tifton 85 (Cynodon spp.), cultivado em sistemas alagados construídos 

utilizados no tratamento de água residuária de laticínios, relatam que podem 

atingir a capacidade de 199 kg ha-1, levando em consideração os 112 dias do 

trabalho avaliado. 

Amorim et al. (2015) por sua vez, utilizando efluente proveniente da 

suinocultura, obtiveram maiores extrações de P, de 7 a 10 kg ha-1 para os 131 

dias analisados, aproximado dos valores encontrados nesta pesquisa.   
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Figura 29: Extração total de nitrogênio e fósforo pelo capim-tifton 85 

cultivado em SAC com esgoto sanitário, durante os diferentes 

cortes realizados. 

 

 

Analisando a extração de nutrientes por dia, na Figura 30, pode-se 

observar que existe uma relação com a produtividade da massa verde e, 

consequentemente, de massa seca e a capacidade de extração de nutrientes 

pelas plantas, em que as maiores remoções desses nutrientes correspondem 

às maiores produções de massa seca.  

Os maiores valores de extração por dia para nitrogênio são 

visualizados na Figura 30, sendo os cortes 4; 5 e 10 respectivamente, 

extraindo 0,47; 0,35 e 0,28 kg ha-1 d-1, enquanto para extração de fósforo, os 

cortes que apresentaram maiores remoções foram 4; 1; 2 e 5, sendo 

removido 0,05 kg ha-1 d-1 para o primeiro corte citado e 0,03 kg ha-1 d-1 para 

os demais cortes citados.  

Amorim et al. (2015) analisando extração pelo capim-tifton 85 com 

efluente proveniente da suinocultura, apresentou valores 2 a 3 vezes 

superiores a esta pesquisa, obtendo extrações na faixa de 0,15 a 1,51 kg ha-1 

d-1 de nitrogênio. Quando comparado os resultados desta pesquisa, ainda 

com as extrações obtidas por Amorim, observa-se que a autora obteve para 

fósforo uma faixa superior, onde se observou remoção entre 0,06 a 0,14 kg 
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ha-1 d -1, enquanto nesta pesquisa o maior valor encontrado foi de 0,05 kg ha-1 

d -1, no corte quatro.   

 

Figura 30: Extração diária de nitrogênio e fósforo pelo capim-tifton 85 

cultivado em SAC com esgoto sanitário, durante os diferentes 

cortes realizados. 

 

 

De acordo com a Figura 31, pode-se observar a massa de nitrogênio 

e de fósforo afluente e efluente do SAC, durante os 526 dias de condução do 

experimento. Esses dados ajudam a entender a capacidade de remoção da 

planta em relação à remoção de nutrientes pelo SAC. Analisando ainda a 

figura 31, pode-se estimar que o capim-tifton 85 cultivado no SAC foi capaz 

de remover em média, durante todo o período experimental, 13% do N e 

20% do P, aportado ao SAC. Fia et al. (2014) analisando a remoção de 

diferentes nutrientes de águas residuárias de suinocultura em sistemas 

alagados construídos, verificaram valores inferiores reportados nesta 

pesquisa, alcançadas 4,6 e 5,4% para remoção de nitrogênio e fósforo, 

eficiência bem inferiores a esta pesquisa.  

 

0,17 0,18 0,20

0,47

0,34

0,16

0,06

0,10

0,19

0,28

0,03 0,03 0,02
0,05

0,03 0,02 0,0040,01 0,01 0,02

0,00

0,10

0,20

0,30

0,40

0,50

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10E
x

tr
aç

ão
 (

 k
g
 h

a-1
d

-1
)

Cortes

Nitrogênio Fósforo



140 

 

Figura 31: Massa total afluente e efluente de nitrogênio e fósforo, e extração 

de nutrientes pelo capim-tifton-85 cultivado em SAC com esgoto 

sanitário, durante o período experimental. 

 

 

6. CONCLUSÕES  

A análise geral da combinação dos reatores anaeróbio (RAFA), 

aeróbio (FBAS) e anóxico (SAC) utilizada no presente trabalho se mostrou 

satisfatória para a remoção de poluentes originados da Universidade Federal 

de Lavras (UFLA), alcançando boa eficiência de remoção.  

As variáveis pH, demanda bioquímica de oxigênio, sólidos totais, 

nitrogênio e fósforo, ficaram dentro da faixa preconizada pela literatura para 

caracterização de efluentes domésticos, o que era previsto para o efluente 

gerado na Universidade Federal de Lavras. A demanda bioquímica de 

oxigênio apresentou-se em maior concentração quando comparada aos 

efluentes domésticos.  

A partida do RAFA sem inóculo não apresentou uma boa capacidade 

de geração de lodo na primeira fase, contudo, ambos reatores, com e sem 

inoculo, apresentaram boa estabilidade no processo de partida do sistema.  
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As eficiências na remoção para a DBO ficaram na faixa de 59% a 

75% de remoção, enquanto para remoção da demanda química de oxigênio, 

as faixas observadas foram superiores a 89%. As eficiências na remoção de 

sólidos totais apresentaram-se reduzidas, com valores de 16% em média.  

 A eficiência de remoção de nitrogênio apresentou-se superior à de 

fósforo, com médias de 81 e 46%  respectivamente para os nutrientes 

analisados.   

 O coeficiente cinético de crescimento bacteriano e decaimento 

endógeno foram superiores aos preconizados na literatura. Enquanto o alto 

valor do coeficiente de saturação dificultou o processo de produção de 

sólidos no reator.  

A produção de massa seca pelo capim-tifton 85, sofreu as 

interferências referentes aos diferentes períodos de insolação e temperatura, 

apresentando uma produtividade total de massa verde, durante o período de 

526 dias em campo de 238 t ha-1. 

O capim tifton-85 apresentou capacidade satisfatória na 

remoção de nutrientes. 

6.2 Sugestões para pesquisas futuras 

Para trabalhos futuros, sugere-se: 

 - Diferentes configurações do sistema, a fim de avaliar as 

eficiências de remoção de poluentes.  

 - Variações no processo de aeração, a fim de reduzir gastos 

energéticos. 

 - Diferentes espécies vegetais no sistema alagado construído, para 

fins de comparações na remoção de nutrientes. 
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APÊNDICES 

 

Apêndice 1. Tabela referente as 5 fases do experimento com média entre as fases, desvio padrão, mediana para pH 

FASES 
Entrada UASB FBA's Decantador SAC 

Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn 

FASE I 7,69 ±  0,34 7,71 B 8,16 ± 0,25 8,16 BC 7,05 ± 1,05 7,06 B 6,78 ± 1,14 6,70 B 7,24 ± 0,67 7,31 B 

FASE II 7,90 ± 0,16 7,91 B 8,08 ± 0,16 8,10 B 6,33 ± 1,18 6,00 B 6,06 ± 1,36 5,57 B 7,13 ± 0,57 7,15 B 

FASE III 7,93  ± 0,28 7,92 B 8,13 ± 0,34 8,25 B 6,79 ± 1,04 6,64 B 6,81 ± 1,03 6,67 B 7,07 ± 0,46 6,87 B 

FASE IV 8,34 ± 0,22 8,37 A 8,36 ± 011 8,34 A 8,41 ± 0,14 8,42 A 8,49 ± 0,16 8,52 A 8,29 ± 0,25 8,30 A 

FASE V 8,85 ± 0,32 8,85 A 8,69 ± 077 8,80 A 8,96 ± 0,31 8,84 A 9,00 ± 0,27 8,94 A 8,99 ± 0,30 8,99 A 

Fase (1) média composta por 37 dados; Fase (2) média composta por 18 dados; Fase (3) média composta por 20 dados Fase (4) 

média composta por 21 dados Fase (5) média composta por 20 dados * Teste Estatístico não paramétrico de Kruskal Wallis com 

significância nível de 5 %,  Teste estatístico não significante a nível de 5 %. Mesma letra não difere significativa entre fases. Letras 

Diferentes, diferem entre fases dentro da mesma unidade. Concentrações em log . Méd-média; Dp, Desvio Padrão; Mn, Mediana  

 

 

 

 

 

 

 

 

 



170 

 

Apêndice 2: Tabela referente as 5 fases do experimento com média entre as fases, desvio padrão, mediana para Alcalinidade Básica, 

Alcalinidade Total, Ácidos Voláteis Totais e Relação AI/AP 

FASES 

Entrada 

AB AT AVT 

Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn 

FASE I 177  ± 177  148 B 269  ± 269 209 BC 159  ± 159 111 C 

FASE II 110  ± 39 121 B 157  ± 53 163 C 71  ± 68 47 D 

FASE III 180  ± 135  166 B 292  ± 121 278 B 221  ± 176 129 C 

FASE IV 272  ± 85  255 A 468  ± 84 462 A 413  ± 81 421 A 

FASE V 241  ± 57  246 A 374  ± 21 417 A 253  ±110 280 B 

 

Continuação do Apêndice 2 

FASES 

UASB AI/AP 

AB AT AVT AI/AP 

Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Média 

FASE I 205  ± 205 168 264  ± 264 209 99  ± 99 58 0,28 A 

FASE II 129  ± 63 119 162  ± 71 153 46  ± 36 35 0,24 A 

FASE III 213  ± 86 216 307  ± 99 307 178  ± 143 140 0,20 A 

FASE IV 315  ± 49 320 470  ± 58 480 306  ± 110 333 0,18 A 

FASE V 253  ± 103 264 386  ± 100 397 262  ± 73 280 0,18 A 

Fase (1) média composta por 37 dados; Fase (2) média composta por 18 dados; Fase (3) média composta por 20 dados Fase (4) 

média composta por 21 dados Fase (5) média composta por 20 dados * Teste Estatístico não paramétrico de Kruskal Wallis com 

significância nível de 5 %, N.S Teste estatístico não significante a nível de 5 %. Mesma letra não difere significativa entre fases. 

Letras Diferentes, diferem entre fases dentro da mesma unidade. Méd-média; Dp, Desvio Padrão; Mn, Mediana 
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Apêndice 3. Tabela referente as 5 fases do experimento com média entre as fases, desvio padrão, mediana para Demanda biológica 

de Oxigênio 

FASES 
Entrada UASB FBA's Decantador SAC 

Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn 

FASE I 245 ± 109 241 A 150 ± 65 125 A 127 ± 63 117 A 113 ± 60 103 A 88 ± 51 83 A 

FASE II 190 ± 27 195 A 194 ± 45 118 A 115 ± 41 88 A 93 ± 26 75 A 77 ± 10 43 A 

FASE III 202 ± 163 157 A 125 ± 180 63 A 87 ± 114 47 A 78 ± 86 47 A 54 ± 57 32 A 

FASE IV 235 ± 50 55 A 165 ± 55 150 A 87 ± 39 83 A 68 ± 42 55 A 40 ± 22 37 A 

FASE V 177 ± 55 49 A 103 ± 49 88 A 77 ± 39 65 A 48 ± 29 33 A 44 ± 23 43 A 

Fase (1) média composta por 37 dados; Fase (2) média composta por 18 dados; Fase (3) média composta por 20 dados Fase (4) 

média composta por 21 dados Fase (5) média composta por 20 dados * Teste Estatístico não paramétrico de Kruskal Wallis com 

significância nível de 5 %, N.S Teste estatístico não significante a nível de 5 %. Mesma letra não difere significativa entre fases. 

Letras Diferentes, diferem entre fases dentro da mesma unidade. Concentrações em mg L-1. Méd-média; Dp, Desvio Padrão; Mn, 

Mediana 
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Apêndice 4. Tabela referente as 5 fases do experimento com média entre as fases, desvio padrão, mediana para Demanda Química 

de Oxigênio Bruta 

FASES 
Entrada UASB FBA's Decantador SAC 

Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn 

FASE I 959 ± 363 982 A      845 ± 362 814 A 811  ± 413 868 A 760  ± 180 762 A 109  ± 178 106 A 

FASE II 1050  ±  245  1028 A 864 ± 173  843 A  706 ± 182 711 A 591 ± 182 559 A 54 ± 18 43 B 

FASE III 1192 ±  527 1122 A 928 ± 307  967 A 718 ± 210 679 A 577 ± 208 561 AB 73 ± 20 72 AB 

FASE IV 1125 ±  226  1084 A 832 ± 155  783 A 663 ±133 671 A 455 ± 121 443 AB 55 ± 16 51 B 

FASE V 1067  ±  201  1098 A 915 ± 185  823 A 726 ±184 663 A 543 ± 172 457 B 60 ± 13 60 B 

Fase (1) média composta por 37 dados; Fase (2) média composta por 18 dados; Fase (3) média composta por 20 dados Fase (4) 

média composta por 21 dados Fase (5) média composta por 20 dados * Teste Estatístico não paramétrico de Kruskal Wallis com 

significância nível de 5 %, N.S Teste estatístico não significante a nível de 5 %. Mesma letra não difere significativa entre fases. 

Letras Diferentes, diferem entre fases dentro da mesma unidade. Concentrações em mg L-1 .Méd-média; Dp, Desvio Padrão; Mn, 

Mediana 
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Apêndice 5. Tabela referente as 5 fases do experimento com média entre as fases, desvio padrão, mediana para Demanda Química 

de Oxigênio Filtrada 

FASES 
Entrada UASB FBA's Decantador SAC 

Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn 

FASE I 897 ± 386 880 A 757  ± 324  736 A 619 ± 318 600 A 593 ± 319 555 AB 101 ± 42 104 A 

FASE II 845  ± 426 955 A 791  ± 348 737 A 671  ± 305 637 AB 573  ± 137 533 AB 65  ± 161 48 B 

FASE III 811  ± 412 762 A 671  ± 323 679 A 557  ± 248 519 AB 418  ± 110  420 BC 57  ± 147 48 B 

FASE IV 760  ± 359 916 A 573  ± 336 645 A 418  ± 222 483 B 332  ± 121 330 C 38  ±  130 35 B 

FASE V 872  ± 42 887 A 676  ± 38 686 A 514  ± 26 542 AB 345  ± 11 328 BC 48  ± 15 50 B 

Fase (1) média composta por 37 dados; Fase (2) média composta por 18 dados; Fase (3) média composta por 20 dados Fase (4) 

média composta por 21 dados Fase (5) média composta por 20 dados * Teste Estatístico não paramétrico de Kruskal Wallis com 

significância nível de 5 %, N.S Teste estatístico não significante a nível de 5 %. Mesma letra não difere significativa entre fases. 

Letras Diferentes, diferem entre fases dentro da mesma unidade. Concentrações em mg L-1 Méd-média; Dp, Desvio Padrão; Mn, 

Mediana 
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Apêndice 6. Tabela referente as 5 fases do experimento com média entre as fases, desvio padrão, mediana para Sólidos Totais e 

Sólidos Suspensos.  

FASES 

Entrada UASB 
 

FBA's 
 

ST SS ST SS ST SS ST SS ST SS ST SS 

Méd. D P Méd. D P Mn Mn Méd. D P Méd. D P Mn Mn Méd. D P Méd. D P Mn Mn 

FASE I 543 ± 260 134±223 454 AB 65 A 474 ± 142 71±114 443 A 45 A 555 ± 134 352 ± 183 528 A 55 A 

FASE II 424 ± 128 99±+97 190 B 102 A 412 ± 158 84±136 194 AB 47 A 462 ± 120 251 ± 104 160 AB 29 A 

FASE III 413 ± 138 62±63 406 B 43 A 366 ± 98 66±56 375 B 40 A 524 ± 131 328 ± 72 513 AB 67 A 

FASE IV 587 ± 170 123±172 377 A 82 A 516 ± 188 48±100 272 A 75 A 458 ± 125 152 ± 77 199 BC 64 A 

FASE V 533 ±164 97±78 485 AB 94 A 456 ± 131 65±120 209 AB 75 A 402 ± 101 105 ± 28 118 C 79 A 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



175 

 

 

 

 

 

Continuação do Apêndice 6 

FASES 

Decantador SAC 

ST SS ST SS ST SS ST SS 

Méd. D P Méd. D P Mn Mn Méd. D P Méd. D P Mn Mn 

FASE I 561 ± 242 73±230 533 A 33 A 513 ± 155 46±160 510 A 62 B 

FASE II 461 ± 110 31±60 244 AB 28 A 356 ± 131 90±111 340 B 84 B 

FASE III 520 ± 128 83±113 545 AB 46 A 439 ± 120 204±87 423 A 200 A 

FASE IV 439 ± 69 12±120 140 AB 40 A 412 ± 71 303±77 405 A 299 A 

FASE V 385 ± 88 40±56 105 B 37 A 369 ± 93 287±87 373 B 293 A 

Fase (1) média composta por 37 dados; Fase (2) média composta por 18 dados; Fase (3) média composta por 20 dados Fase (4) 

média composta por 21 dados Fase (5) média composta por 20 dados * Teste Estatístico não paramétrico de Kruskal Wallis com 

significância nível de 5 %, N.S Teste estatístico não significante a nível de 5 %. Mesma letra não difere significativa entre fases. 

Letras Diferentes, diferem entre fases dentro da mesma unidade. Concentrações em mg L-1 Méd-média; Dp, Desvio Padrão; Mn, 

Mediana 
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Apêndice 7. Tabela referente as 5 fases do experimento com média entre as fases, desvio padrão, mediana para Nitrogênio Total 

JKjedhal   

FASES 
Entrada UASB FBA's Decantador SAC 

Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn 

FASE I 42,6  ±  11 42,35 BC 34,9  ±  9 34,65 AB 13,5  ±  12 9,24 B 12,2  ±  12 8,47 B 6,9  ±  6 4,62 B 

FASE II 34,5  ±  10 35,42 C 28,2  ±  4 29,26 B 11,4  ±  6 10,01 AB 7,2  ±  4 5,39 B 4,2  ±  3 4,62 AB 

FASE III 47,1  ± 13 50,82 AB 34,2  ±  8 34,65 AB 22,1  ±  7 23,87 A 13,5  ±  5 14,63 AB 5,6  ±  3 5,39 AB 

FASE IV 57,1   ±  6 59,29 A 43,0  ±  7 42,735 A 34,4  ±  6 34,65 A 26,3  ±  5 26,18 A 14,9  ±  6 13,86 A 

FASE V 47,0  ±  5 46,2 ABC 36,5  ±  5 36,96 AB 29,8  ±  6 27,72 A 26,0  ±  5 27,72 A 14,5  ±  6 11,55 A 

Fase (1) média composta por 18 dados; Fase (2) média composta por 10 dados; Fase (3) média composta por 9 dados Fase (4) média 

composta por 10 dados Fase (5) média composta por 10 dados * Teste Estatístico não paramétrico de Kruskal Wallis com 

significância nível de 5 %, N.S Teste estatístico não significante a nível de 5 %. Mesma letra não difere significativa entre fases. 

Letras Diferentes, diferem entre fases dentro da mesma unidade. Concentrações em mg L-1 Méd-média; Dp, Desvio Padrão; Mn, 

Mediana 
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Apêndice 8. Tabela referente as 5 fases do experimento com média entre as fases, desvio padrão, mediana para Nitrato   

FASES 
Entrada UASB FBA's Decantador SAC 

Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn 

FASE I 0,1  ± 0,03 0,1 B 0,2 ± 0,12 0,1 B 2,9  ± 1,5 3,3 B 2,8  ±  2 3,0 B 2,4   ±  2 1,9 B 

FASE II 2,7  ± 2 1,6 A 2,9  ±2 3,1 A 58,2  ± 38 57,2 A 43,8   ±  40 39,2 A 30,3   ±  32 25,5 A 

FASE III 0,6  ± 0,33 1,9 A 0,7  ± 0,5 0,9 A 54,2  ± 17 38,2 A 48,3   ±  14 33,2 A 42,3   ± 10 28,6 A 

FASE IV 0,5  ± 0,02 0,5 A 0,9  ± 0,3 0,8 A 33,1  ± 14 38,7 A 29,6   ±  15 35,2 A 28,5   ± 17 29,3 A 

FASE V 0,5  ± 0,02 0,4 A 0,7  ± 0,5 0,5 AB 5,9  ± 5 4,9 B 3,7   ±  3 3,9 B 3,3   ±  3 2,2 B 

Fase (1) média composta por 15 dados; Fase (2) média composta por 10 dados; Fase (3) média composta por 10 dados Fase (4) 

média composta por 10 dados Fase (5) média composta por 10 dados * Teste Estatístico não paramétrico de Kruskal Wallis com 

significância nível de 5 %, N.S Teste estatístico não significante a nível de 5 %. Mesma letra não difere significativa entre fases. 

Letras Diferentes, diferem entre fases dentro da mesma unidade. Concentrações em mg L-1 Méd-média; Dp, Desvio Padrão; Mn, 

Mediana 
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Apêndice 9. Tabela referente as 5 fases do experimento com média entre as fases, desvio padrão, mediana para Fósforo  

FASES 
Entrada UASB FBA's Decantador SAC 

Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn Méd  DP Mn 

FASE I 7,7   ±   2 7,55 A 6,8   ±   2 6,72 A 6,2   ±  1 6,19 AB 6,3   ±   2 5,99 A 3,6   ±  1 4,21 A 

FASE II 8,8   ±   3 8,56 A 6,4   ±  1 6,81 A 5,1   ±  1 5,13 AB 4,7   ±  1 5,11 A 4,2   ±  0,7 4,16 A 

FASE III 6,6   ±   2 6,59 A 5,3   ±  1 5,78 A 4,2   ±  1 4,22 B 4,6   ±  1 4,28 A 3,7   ±  1 3,19 A 

FASE IV 8,1   ±  0,7 7,89 A  6,3   ±  1 5,99 A 5,4   ±  1 5,23 AB 4,7   ±  0,8 4,61 A 4,8   ±  1 5,23 A 

FASE V 7,8   ±   2 7,24 A 7,1   ±   2 7,06 A  5,7   ±   2 5,46 AB 5,2   ±   2 5,11 A 4,6   ±  1 5,05 A 

Fase (1) média composta por 15 dados; Fase (2) média composta por 10 dados; Fase (3) média composta por 10 dados Fase (4) 

média composta por 11 dados Fase (5) média composta por 11 dados * Teste Estatístico não paramétrico Kruskal Wallis com 

significância nível de 5 %, N.S Teste estatístico não significante a nível de 5 %. Mesma letra não difere significativa entre fases. 

Letras Diferentes, diferem entre fases dentro da mesma unidade. Concentrações em mg L-1 Méd-média; Dp, Desvio Padrão; Mn, 

Mediana 

 

 

 

 

 


