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RESUMO 

Em comparação com o processo convencional de remoção biológica de nitrogênio, o 

processo de nitritação parcial/anammox apresenta vantagens significativas: suprime 

a necessidade de uma fonte de carbono orgânico, reduz os gastos com energia para 

aeração e reduz a quantidade de lodo produzido. O processo apresenta grande 

potencial de utilização no tratamento de correntes caracterizadas pela presença de 

nitrogênio amoniacal, porém com baixo conteúdo de matéria orgânica rapidamente 

biodegradável – como é o caso dos efluentes de processos anaeróbios. Este trabalho 

avaliou quantitativamente a eficiência de remoção de nitrogênio de efluentes em 

reatores de biofilme aerado por membrana (Membrane-Aerated Biofilm Reactor – 

MABR), utilizando-se do software de modelagem de processos aquáticos AQUASIM. 

Foi implementado um modelo multiespécies que contempla a atividade das bactérias 

oxidantes de amônia (AOB), bactérias oxidantes de nitrito (NOB), bactérias anammox 

(AnAOB) e bactérias heterotróficas (HB). Mais especificamente, avaliou-se a 

aplicação do MABR no tratamento de correntes líquidas submetidas a dois processos 

anaeróbios de tratamento: 1) efluentes de reatores UASB; e 2) sobrenadante de 

digestores anaeróbios de lodo. Na Aplicação 1, as simulações indicaram que a vazão 

de ar ótima foi cerca de 2 a 3 vezes menor que a vazão líquida aplicada ao MABR. Os 

resultados indicaram taxas de remoção de nitrogênio total (NT) variando de 50% a 

75%, para tempos de detenção hidráulica (TDH) de 3h e 6h e taxas de aplicação de 

nitrogênio 1,07 g N/m2/dia e 0,53 g N/m2/dia, respectivamente. Não foram detectadas 

bactérias anammox no biofilme, possivelmente devido à elevada relação matéria 

orgânica/nitrogênio (DQO/N) da corrente afluente (4,6). Na Aplicação 2, as simulações 

indicaram que a vazão de ar ótima foi cerca de 5 vezes maior que a vazão líquida 

aplicada. Os resultados mostraram taxas de remoção de NT variando de 81% a 90%, 

para TDH de 1,25 e 2,5 dias e taxas de aplicação de nitrogênio 2,67 g N/m2/dia e 1,33 

g N/m2/dia, respectivamente. Observou-se a presença de bactérias anammox no 

biofilme nesta aplicação, possivelmente devido à relação DQO/N da corrente afluente 

consideravelmente mais baixa (1,5). Este trabalho servirá como base para futuros 

estudos experimentais e em escala real, indicando faixas de vazão de ar, TDH e taxas 

de aplicação de nitrogênio que maximizam a remoção de NT. 

Palavras-chave: AQUASIM; desamonificação; remoção autotrófica de 

nitrogênio; digestor anaeróbio de lodo; oxidação anaeróbia de amônia; UASB. 



TANAKA, G.E. Mathematical modeling of the partial nitritation/anammox process 

in membrane-aerated biofilm reactors (MABR). 2023. 117 f. Dissertação (Mestrado) 
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ABSTRACT 

Compared to the conventional biological nitrogen removal process, the partial 

nitration/anammox process has significant advantages: eliminates the need for an 

organic carbon source, reduces energy costs for aeration, and reduces the amount of 

sludge produced. The process has great potential for treatment of streams with 

ammonium content, but low concentrations of readily biodegradable organic matter – 

as found in effluents from anaerobic processes. This work assessed the nitrogen 

removal efficiency of anaerobic effluents in a membrane-aerated biofilm reactor 

(MABR) using AQUASIM. A multispecies model with ammonium-oxidizing bacteria 

(AOB), nitrite-oxidizing bacteria (NOB), anammox bacteria (AnAOB) and heterotrophic 

bacteria (HB) was implemented. More specifically, it has been simulated the 

application of MABR for post-treatment of two anaerobic processes: 1) UASB reactors; 

and 2) supernatant from anaerobic sludge digesters. In Application 1, the simulations 

indicated that the optimal air flow rate was about 2 to 3 times smaller than the liquid 

flow rate applied to the MABR. The results indicated total nitrogen (TN) removal rates 

ranging from 50% to 75%, for hydraulic retention times (HRT) of 3h and 6h and nitrogen 

loading rates of 0.53 g N/m2/day and 1.07 g N/m2/day, respectively. Anammox bacteria 

were not detected in the biofilm, probably due to the high COD/N ratio of the influent 

(4.6). In Application 2, the simulations indicated that the optimal air flow rate was about 

5 times greater than the applied liquid flow rate. The results showed TN removal rates 

ranging from 81% to 90%, for HRT of 1.25 and 2.5 days and nitrogen loading rates of 

1.33 g N/m2/day and 2.67 g N/m2/day, respectively. Anammox bacteria was detected 

in the biofilm in this application, possibly due to the considerably lower COD/N ratio 

(1.5) of the influent. This work will serve as a basis for future experimental and full-

scale studies, indicating ranges of air flow rate, HRT and nitrogen loading rate that 

maximize TN removal. 

Keywords: AQUASIM; autotrophic nitrogen removal; anaerobic sludge digester; 

anaerobic ammonium oxidation; deammonification; UASB.
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1 INTRODUÇÃO 

O nitrogênio é um elemento indispensável à vida na Terra, sendo constituinte 

básico de compostos orgânicos como os ácidos nucleicos (DNA e RNA) e das 

proteínas. Ao longo de seu ciclo, o nitrogênio apresenta-se na natureza sob diferentes 

formas e estados de oxidação, como nitrogênio orgânico, nitrogênio amoniacal (NH3 

ou NH4
+), nitrogênio gasoso (N2), óxido nitroso (N2O), óxido nítrico (NO), nitrito (NO2

-) 

e nitrato (NO3
-). 

Os compostos nitrogenados estão presentes em águas residuárias 

domésticas, industriais, lixiviados de aterros sanitários e escoamentos agrícolas; 

quando lançados em corpos hídricos, podem causar problemas de ordem ambiental, 

econômica e à saúde pública. Altas concentrações de nitrogênio amoniacal são 

tóxicas aos peixes e causam a depleção do oxigênio dissolvido na água, devido à 

nitrificação que ocorre naturalmente nos corpos receptores, podendo causar impactos 

severos à biota aquática. No tratamento de água, a presença de nitrogênio amoniacal 

aumenta a demanda de cloro e, assim, os custos de desinfecção. Concentrações de 

nitrato elevadas na água de abastecimento podem ainda ser fatais a crianças, ao 

causar a doença denominada metahemoglobinemia infantil (METCALF & EDDY, 

2013).  

Além dos problemas citados, os compostos nitrogenados atuam como 

nutrientes para o florescimento de algas, sobretudo em ambientes lênticos (lagos e 

reservatórios), fenômeno conhecido como eutrofização. Este crescimento exagerado 

das populações de algas pode trazer prejuízos aos usos finais destas águas, gerando 

sérios problemas no tratamento de água para o abastecimento público ou causando 

degradação dos corpos hídricos por morte e decomposição (PIVELI e KATO, 2006). 

Como forma de reduzir o potencial danoso ao meio ambiente e aos seres 

vivos, a Resolução CONAMA nº 357/2005 estabelece limites de concentração para os 

compostos nitrogenados em corpos receptores de água doce: quando o pH for menor 

ou igual a 7,5, a concentração máxima permitida de nitrogênio amoniacal total é de 

3,7 mg N/L para as Classes I e II, e de 13,3 mg/L para as Classes III e IV; em faixas 

de pH mais altas, a concentração máxima permitida é ainda mais restritiva. Com 
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relação aos compostos oxidados de nitrogênio, a resolução estabelece concentrações 

máximas permitidas de 1,0 mg N/L para nitrito e 10,0 mg N/L para nitrato para as 

Classes I a IV (BRASIL, 2005).  

Com o mesmo objetivo, o padrão de lançamento de efluentes, regulamentado 

pela resolução CONAMA nº 430/2011, limita a concentração de nitrogênio amoniacal 

total nos despejos de efluentes não-domésticos em 20 mg N/L, apesar de não 

restringir o lançamento de nitrito e nitrato. Para os despejos de esgoto sanitário, não 

há restrição para lançamento de compostos nitrogenados prevista na legislação 

federal (BRASIL, 2011). 

Tendo-se em vista os possíveis impactos adversos ao meio ambiente e à 

saude pública, torna-se premente reduzir as cargas de compostos nitrogenados 

lançados nos corpos hídricos. Dentre os processos de remoção de nitrogênio, o 

processo de nitritação parcial/anammox é um dos que tem obtido maior atenção da 

comunidade científica e da indústria de tratamento de efluentes. Este processo, 

também conhecido como desamonificação, é um processo biológico no qual bactérias 

quimioautotróficas (bactérias anammox) utilizam NH4
+ como doador de elétrons (fonte 

de energia) e NO2
- como receptor final de elétrons para promover seu crescimento 

bacteriano e manutenção, gerando como produtos N2 e uma pequena parcela de NO3
-

. Este processo não demanda fonte de carbono orgânico como doadora de elétrons 

ou aeração intensiva para a nitrificação completa, permitindo uma redução dos custos 

operacionais (VAN HULLE et al., 2010; CAO et al., 2017). 

As tecnologias de remoção de nitrogênio de efluentes através do processo de 

nitritação parcial/anammox são razoavelmente bem estabelecidas em outros países, 

com aproximadamente 100 plantas em escala real utilizando este processo reportadas 

em 2014 (LACKNER et al., 2014). No Brasil, entretanto, esse processo ainda carece 

de maior conhecimento para aplicação nas estações de tratamento de efluentes. 

O oxigênio dissolvido (OD) é um parâmetro de extrema importância nos 

processos baseados em anammox, visto que esse grupo de bactérias apresenta 

metabolismo anaeróbio e pode ser inibido pelo OD presente no meio aquoso. Desta 

forma, reatores utilizados para nitritação parcial/anammox em estágio único devem 
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ser otimizados para permitir a coexistência de diferentes grupos de bactérias, aeróbias 

e anaeróbias, através de estratégias de aeração e formação de biofilme cuja 

estratificação microbiana promova a proteção das bactérias anammox (JIN et al., 

2012). 

A geração estável e eficiente de nitrito, insumo do processo, é um dos desafios 

na aplicação do processo de nitritação parcial/anammox em estações de tratamento 

de esgoto doméstico. Diversos estudos apontam a manutenção de baixas 

concentrações de OD (microaeração) no reator como favoráveis ao processo de 

nitritação. Laanbroek e Gerards (1993) concluíram que concentrações de OD abaixo 

de 0,5 mg/L são benéficas para seletivamente favorecer as bactérias nitritantes, ao 

mesmo tempo em que reprime as bactérias nitratantes. Segundo Cao et al. (2017), a 

operação de reatores com OD baixo (<0,5 mg/L) e mesmo moderado (<1,0 mg/L) 

favorece as bactérias nitritantes, ao mesmo tempo em que inibe as nitratantes. 

Um método engenhoso para se conseguir baixas concentrações de OD 

(microaeração) para nitritação, permitindo simultaneamente o crescimento de 

bactérias anammox, é a utilização do reator de biofilme aerado por membrana 

(Membrane-Aerated Biofilm Reactor - MABR). Este reator permite a transferência de 

quantidades limitadas de oxigênio através de membranas hidrofóbicas e permeáveis 

a gases, as quais servem também como suporte de biofilme para a imobilização 

bacteriana. O reator MABR permite a criação de zonas microaeróbias em seu interior, 

favorecendo a nitritação necessária ao processo (CASEY et al., 1999a). 

Uma estratégia comumente utilizada para avaliação da aplicabilidade de 

determinada tecnologia de tratamento a diferentes tipos de efluente consiste na 

utilização de modelos matemáticos que simulem os processos bioquímicos que 

ocorrem em um reator. Nestes, os diferentes grupos de microrganismos são descritos 

por parâmetros cinéticos e estequiométricos que representam o crescimento e 

decaimento celular, bem como a produção e consumo de compostos orgânicos e 

inorgânicos pelos microrganismos no reator. Os processos bioquímicos promovidos 

pelos microrganismos são descritos por equações matemáticas que representam as 

taxas de reação de acordo com a concentração das espécies químicas necessárias 

ou inibitórias à reação. Os modelos incluem ainda parâmetros e equações que 
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representam a transferência de massa entre as fases gasosa, líquida e sólida 

presentes no reator. 

A utilização de modelos matemáticos para simular a operação de reatores 

submetidos a diferentes tipos de efluentes permitem a obtenção de resultados 

quantitativos do tratamento com economia de tempo e recursos – em comparação 

com a operação de reatores em escala de bancada ou piloto, por exemplo. Por este 

motivo, modelos são frequentemente utilizados para subsidiar a tomada de decisão 

nos cada vez mais complexos sistemas de tratamento de águas residuárias (HENZE 

et al., 2008). 

O processo de nitritação parcial/anammox apresenta grande potencial de 

utilização no tratamento de correntes líquidas caracterizadas pela presença de 

nitrogênio amoniacal, porém com baixo conteúdo de matéria orgânica rapidamente 

biodegradável – como é o caso dos efluentes de submetidos a processos anaeróbios 

(MALOVANYY et al., 2015). Tendo-se em vista a existência de poucos estudos sobre 

o emprego do reator MABR para desamonificação no contexto brasileiro, torna-se 

premente avaliar a aplicabilidade deste inovador reator no pós-tratamento de efluentes 

de reatores anaeróbios comumente empregados no País, por meio da simulação em 

modelos matemáticos. 
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2 OBJETIVOS 

 O objetivo deste trabalho é avaliar o desempenho de reatores de biofilme 

aerado por membrana (MABR) na remoção de nitrogênio de efluentes pelo processo 

de nitritação parcial/anammox, utilizando-se modelos matemáticos que simulem a 

operação deste tipo de reator. Como objetivos específicos, pretende-se:  

▪ Verificar se modelos matemáticos permitem representar coerentemente os 

processos físico-químicos e biológicos que ocorrem em reatores MABR; 

▪ Avaliar o potencial de aplicação do reator MABR especificamente no pós-

tratamento de correntes líquidas caracterizadas pela presença de 

concentrações significativas de nitrogênio amoniacal: i) efluentes de reatores 

UASB; e ii) sobrenadante de digestores anaeróbios de lodo; 

▪ Avaliar o efeito dos seguintes parâmetros de projeto/operacionais sobre a 

eficiência do processo de remoção de nitrogênio no reator: vazão de ar 

fornecida às membranas e tempo de detenção hidráulica (TDH) do reator; 

▪ Identificar o mecanismo de remoção de nitrogênio predominante nas 

aplicações citadas: do tipo autotrófica (anammox) ou heterotrófica; 

▪ Obter parâmetros para projeto e operação de reatores MABR em escala real, 

visando à maximização da remoção de nitrogênio com minimização dos custos 

de implantação (incluindo área requerida) e de operação. 
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3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

3.1 O Nitrogênio na natureza 

O nitrogênio é um nutriente essencial à vida nos ecossistemas aquáticos e terrestres, 

fazendo parte da composição dos ácidos nucleicos (como DNA e RNA), das proteínas 

e de outros compostos orgânicos que são constituintes celulares (VIEIRA, 2017). 

O nitrogênio possui valências estáveis que vão desde -3, como na amônia (NH3) e no 

íon amônio (NH4
+), onde apresenta-se na forma mais reduzida, à valência +5, como 

no nitrato (NO3
-), onde está na forma mais oxidada. A Tabela 1 mostra os estados de 

oxidação do nitrogênio nos principais compostos nitrogenados inorgânicos 

encontrados na natureza. 

Tabela 1 – Estados de oxidação do nitrogênio 

Composto Estado de Oxidação 

Nitrato - NO3
- +5 

Dióxido de nitrogênio - NO2  +4 

Nitrito - NO2
- +3 

Óxido nítrico - NO +2 

Óxido nitroso - N2O +1 

Dinitrogênio - N2 0 

Amônia - NH3 -3 

Amônio - NH4
+ -3 

Fonte: Adaptado de Vieira (2017). 

As principais reações bioquímicas envolvendo o nitrogênio na natureza estão 

representadas na Figura 1. Nesta, as reações de oxidação estão indicadas pelas setas 

amarelas e as de redução pelas setas vermelhas. As reações em que não ocorre 

alteração do estado de oxidação estão em branco. As reações apresentadas na 

metade superior da figura ocorrem em ambientes aeróbios e as apresentadas na 

metade inferior, em ambientes anóxicos. 
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Figura 1 – Ciclo do Nitrogênio 

 

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

3.2 Remoção de nitrogênio em meio líquido 

No meio líquido, e especialmente nos efluentes de origem sanitária, o nitrogênio 

apresenta-se comumente nas formas de nitrogênio orgânico, nitrogênio amoniacal 

(NH3 ou NH4
+), nitrito (NO2

-), nitrato (NO3
-) e nitrogênio gasoso (N2). A remoção do 

nitrogênio presente em meio líquido pode ocorrer, basicamente, por processos físico-

químicos ou biológicos. 

Dentre os processos físico-químicos, destacam-se a retenção dos compostos 

nitrogenados por resinas trocadoras de íons ou zeólitas, ou sua precipitação na forma 

de cristais de estruvita. Na maioria dos casos, no entanto, estes processos são 

demasiadamente custosos para o tratamento de efluentes (SCHEEREN et al., 2011). 

Em geral, os processos de remoção biológica de nitrogênio mostram-se mais 

vantajosos do ponto de vista econômico – especialmente para efluentes do tipo 

sanitário. Como a remoção biológica de nitrogênio é eficaz e relativamente barata, 

esta tem sido amplamente adotada em detrimento dos processos físico-químicos 
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(USEPA, 1993). Dentre estes processos, destacam-se o processo convencional 

(nitrificação-desnitrificação) e o processo de nitritação parcial/anammox. 

3.2.1 Processo convencional (nitrificação – desnitrificação) 

A maioria do nitrogênio presente no esgoto está presente na forma de amônia 

salina e livre (NH4
+ e NH3). A remoção biológica de nitrogênio dita convencional é 

realizada pela nitrificação em meio aeróbio, seguida pela desnitrificação em meio 

anóxico.  

Na etapa de nitrificação, as bactérias oxidantes de amônio (AOB – Ammonium 

Oxidizing Bacteria) convertem amônia em nitrito (nitritação); posteriormente, as 

bactérias oxidantes de nitrito (NOB – Nitrite Oxidizing Bacteria) convertem o nitrito em 

nitrato (nitratação). Para que o processo ocorra, a nitrificação requer o uso intensivo 

de energia para aeração. Na etapa de desnitrificação, as bactérias heterotróficas 

convertem o nitrato em nitrogênio gasoso utilizando-se de carbono orgânico como 

doador de elétrons. As reações gerais que ocorrem no processo de nitritação, 

nitratação e desnitrificação são mostradas, respectivamente, nas equações ( 1 ), ( 2 ) 

e ( 3 ) (METCALF & EDDY, 2013):   

2 NH4
+ + 3 O2 → 2 NO2

− + 2 H2O + 4 H+                                                                                                 ( 1 ) 

2 NO2
− + O2 → 2 NO3

−                                                                                                                                           ( 2 ) 

10 NO3
− + C10H19O3N → 5 N2 + 10 CO2 + 3 H2O + NH3 + 10 OH−                                        ( 3 ) 

 

3.2.2 Processo de nitritação parcial/anammox 

O processo de nitritação parcial/anammox (anaerobic ammonium oxidation) – 

também conhecido como desamonificação – foi desenvolvido após a identificação de 

bactérias capazes de oxidar a amônia a nitrogênio gasoso e nitrato (STROUS et al, 

1999). Neste processo, o amônio é oxidado por bactérias quimioautotróficas sob 

condições anóxicas, utilizando o nitrito como receptor de elétrons. A reação global de 

remoção é apresentada na equação ( 4 ) (VAN HULLE et al., 2010): 

NH4
+ + 1,32NO2

- + 0,66HCO3
- → 1,02N2 + 2,03H2O + 0,66CH2O1,5N0,15 + 0,26NO3

-  ( 4 ) 
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Comparado com o processo convencional de remoção biológica de nitrogênio 

(nitrificação e desnitrificação), o processo de nitritação parcial/anammox é uma 

tecnologia de tratamento de águas residuárias eficiente em termos energéticos e de 

matéria-prima, pois diminui significativamente o consumo de oxigênio e de carbono 

orgânico (KUENEN, 2008; VAN DER STAR et al., 2007), resultando em economia de 

custos em adições químicas e descarte de lodo (SLIEKERS et al., 2002). A Figura 2 

ilustra as diferenças entre as rotas de remoção convencional de nitrogênio e do 

processo de nitritação parcial/anammox (autotrófico). 

Figura 2 – Comparação das rotas de remoção de nitrogênio: convencional e 

anammox  

 

Fonte: Adaptado de Van Hulle et al. (2010). 

Para garantir o suprimento de nitrito, o processo anammox depende de um 

processo de nitrificação parcial (nitritação) eficiente e estável: cerca de 50% do 

amônio deve ser oxidado a nitrito (VAN HULLE et al., 2010). Ao mesmo tempo, a 

atividade das bactérias oxidantes de nitrito (nitratação) deve ser suprimida, visto que 

o nitrato não é um insumo do processo. Devido à dependência de uma nitritação 

eficiente de parte do nitrogênio amoniacal, o processo é chamado de nitritação 
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parcial/anammox ou, no termo usualmente empregado na literatura em língua inglesa, 

partial nitritation/anammox (PN/A). 

Neste processo, a cooperação entre bactérias oxidantes de amônio (AOB) e 

bactérias anammox é essencial para alcançar a remoção completamente autotrófica 

de nitrogênio sob condições limitantes de oxigênio em um reator de estágio único 

(GONG et al., 2007). Na maioria dos reatores aeróbios com biofilme, como os que 

apresentam grânulos, as bactérias AOB são observadas principalmente na zona 

aeróbia externa do biofilme, enquanto as bactérias anammox são predominantes na 

zona anóxica interna, protegendo assim as bactérias anammox da presença do 

oxigênio. A Figura 3 a seguir ilustra grânulos típicos de bactérias anammox, os quais 

usualmente apresentam coloração avermelhada. 

Figura 3 – Grânulos de bactérias anammox 

 

Fonte: Kurita (2017). 

O processo de nitritação parcial/anammox é sensível a vários parâmetros 

operacionais, como oxigênio dissolvido (OD), carga de nitrogênio, espessura do 

biofilme, pH e temperatura (HAO e VAN LOOSDRECHT, 2004). Dentre estes fatores, 

a eficiência da transferência de massa de oxigênio é considerada um fator crucial para 

a operação bem-sucedida dos sistemas de nitritação parcial/anammox (SLIEKERS et 

al., 2003).  
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Diferentes tecnologias de remoção de nitrogênio de efluentes através do 

processo de nitritação parcial/anammox são razoavelmente bem estabelecidas em 

outros países, com aproximadamente 100 plantas em escala real utilizando este 

processo reportadas em 2014 (LACKNER et al., 2014). No Brasil, entretanto, esse 

processo ainda carece de maior conhecimento e sua aplicação nas estações de 

tratamento de efluentes é restrita. 

3.3 Microaeração 

A nitritação satisfatória é fundamental para o processo de nitritação 

parcial/anammox, sendo necessária a retenção e acumulação seletiva das AOB em 

detrimento das NOB. Este pré-requisito é o maior desafio na aplicação do processo 

na linha de tratamento do efluente principal (mainstream) em estações de tratamento 

de esgoto doméstico, devido ao metabolismo complementar entre as AOB e as NOB 

(XU et al., 2015).  

Diversos estudos apontam a manutenção de baixas concentrações de OD no 

reator como favoráveis ao processo de nitritação. Laanbroek e Gerards (1993) 

concluíram que concentrações de OD abaixo de 0,5 mg/L são benéficas para 

seletivamente reprimir as NOB devido à sua menor afinidade ao oxigênio em 

comparação com as AOB. Para Cao et al. (2017), a operação de reatores com OD 

moderado (<1,0 mg/L) e baixo (<0,5 mg/L) favoreceu as AOB, ao mesmo tempo em 

que inibiu as NOB. No processo de desamonificação mainstream, alguns estudos 

mostram que concentrações de OD de 1,5 mg/L ainda são benéficas à nitritação (CAO 

et al., 2013; GE et al., 2014).  

Tais conclusões resultam da constatação de as AOB serem mais adaptáveis 

à baixa concentração de oxigênio dissolvido do que as NOB. O acúmulo de nitrito 

durante a manutenção de baixas concentrações de oxigênio dissolvido em um reator 

pode ser explicado pela menor constante de meia-saturação de oxigênio (KO) para as 

AOB que para as NOB (HANAKI et al., 1990). Em outras palavras, a baixa 

concentração de oxigênio dissolvido influencia a atividade das bactérias oxidantes de 

nitrito mais significativamente que a das oxidantes de amônio, diferença que pode ser 

explicada pela maior energia liberada por quantidade de oxigênio consumido para as 

AOB em comparação com as NOB (PHILIPS et al., 2002). 
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Segundo Hunik et al. (1994) a constante de meia-saturação para oxigênio 

dissolvido é 0,16 mg O2.L-1 para a bactéria oxidante de amônio Nitrosomonas 

europaea e 0,54 mg O2.L-1 para a bactéria oxidante de nitrito Nitrobacter agilis. Os 

valores para a constante de meia-saturação encontrados na literatura para o processo 

de lodos ativados variam na faixa de 0,25 a 0,5 mg O2.L-1 e 0,34 a 2,5 mg O2.L-1, 

respectivamente (BARNES e BLISS, 1983). Esta variação deve-se provavelmente à 

variação da eficiência da transferência de massa de oxigênio nos reatores, visto que 

a concentração de oxigênio dentro de um floco de lodo ou biofilme não é 

necessariamente igual à da fase aquosa (CIUDAD et al., 2005). 

Os padrões de aeração também podem ser um parâmetro para controlar os 

teores de amônio e nitrito. A anoxia transitória devido à reativação da aeração, após 

um período de desligamento, tem sido utilizada como um método eficaz para inibir as 

NOB (HIDAKA et al., 2002; CAO et al., 2017). O retardo na atividade das NOB no 

início da fase de aeração deve-se: (i) à ausência de um ou ambos os substratos (nitrito 

e oxigênio) (GILBERT et al. 2014b; MALOVANYY et al. 2015); e (ii) à inativação de 

mecanismos metabólicos para a recuperação das NOB, resultando em lenta 

adaptação das NOB em comparação com as AOB em condições aeróbias após uma 

anoxia transitória (KORNAROS et al. 2010). 

Experimentos realizados por Hyungseok et al. (1999) em reatores aeróbios 

mostraram que a formação de nitrato pode ser efetivamente evitada pela alternância 

frequente entre as fases óxica e anóxica. Para tal, a aeração é desligada antes que 

todo o amônio seja consumido e antes que o nitrito possa ser posteriormente 

convertido em nitrato. Estes resultados foram corroborados por Sin et al. (2006) que 

concluíram que o acúmulo de nitrito foi causado pela baixa concentração de oxigênio 

(0,5 mg O2.L-1) e rápida alternância das condições de aeração no sistema.  

Por outra vertente, Yang e Alleman (1992) também sugerem que a inibição 

das NOB pela hidroxilamina livre (composto intermediário produzido no processo de 

nitritação), ao invés da diferença nas constantes de meia-saturação para o oxigênio, 

favorece o acúmulo de nitrito em sistemas com baixa concentração de oxigênio 

dissolvido. Estudos conduzidos por Hu (1990) mostraram que a hidroxilamina exibe 

toxicidade aguda e irreversível à Nitrobacter (bactéria oxidante de nitrito), dificultando 

a nitratação e favorecendo o acúmulo de nitrito.  
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Além da necessidade de promover a produção de nitrito (em detrimento de 

nitratos), outro motivo para a manutenção de baixas concentrações de OD nos 

processos de nitritação parcial/anammox é o fato de as bactérias anammox serem 

estritamente anaeróbias, ou seja, serem inibidas pelo oxigênio dissolvido. Isso é 

especialmente importante nos reatores anammox de estágio único, nos quais a 

formação de nitritos e a reação de desamonificação ocorrem em um único reator. A 

inibição das bactérias anammox causada por uma baixa concentração de OD foi 

demonstrada como reversível por Van Hulle et al. (2010), o que torna a utilização de 

anoxia transitória bastante interessante. 

A obtenção de concentrações de OD tão baixas exige um controle eficiente 

da transferência de oxigênio à fase líquida do efluente. Neste sentido, o processo de 

tratamento com microaeração, com concentrações geralmente variando de 0,3 a 1,0 

mg/L na fase líquida, é uma tecnologia emergente para o tratamento de águas 

residuárias devido à reduzida introdução de oxigênio nos reatores (ZITOMER, 1998).  

No processo de tratamento microaeróbio, substâncias e nutrientes orgânicos 

podem ser removidos simultaneamente em um único reator, pois bactérias aeróbias 

como as AOB, NOB e bactérias aeróbias heterotróficas podem se propagar em 

diferentes profundidades de flocos biológicos através dos gradientes de concentração 

de OD (ZHENG e CUI, 2012). Além disso, populações microbianas, incluindo 

bactérias aeróbias e bactérias aeróbias facultativas, podem crescer na camada 

externa do floco de lodo ativado e consumir OD, o que resulta em um microambiente 

anaeróbio/anóxico na região interna do floco de lodo – permitindo que microrganismos 

facultativos ou anaeróbios, como bactérias desnitrificantes e bactérias de fermentação 

anaeróbia, ocupem esta região (LIU e DONG, 2011). Dinâmica semelhante ocorre nos 

reatores baseados em biofilme, como os processos de lodos ativados contendo 

material suporte (IFAS). Estudos mostram que o emprego da técnica de microaeração 

permite a remoção de nitrogênio do esgoto doméstico com eficiência de cerca de 80% 

(ZHENG e CUI, 2012). 

Além da concentração direta de OD na fase líquida, uma forma alternativa 

para caracterizar a condição microaeróbia é usar o potencial de óxido-redução 

(Oxidation Reduction Potential - ORP). O ORP é uma medida da tendência de uma 

solução aquosa em aceitar ou doar elétrons (APHA-AWWA-WEF, 2005), sendo 
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comumente usada para caracterizar ambientes oxidativos (valores mais positivos) ou 

redutivos (valores mais negativos) na fase aquosa. Como o ORP varia linearmente 

com o logaritmo da concentração de oxigênio, um eletrodo de ORP pode detectar com 

precisão pequenas alterações na concentração de oxigênio na fase aquosa. Por 

exemplo, o valor de ORP de -50 mV corresponde ao limite de detecção da sonda de 

OD a 0,1 mg/L e os valores de ORP se tornam mais negativos à medida que o OD 

diminui (NDEGWA et al., 2007). Uma condição microaeróbia pode ser definida como 

um meio aquoso com valor de ORP na faixa de 0 a -300 mV com referência ao eletrodo 

de hidrogênio padrão de referência; o ambiente anaeróbio caracteriza-se por valores 

de ORP de −300 mV ou inferiores (KHANAL e HUANG, 2006; KRAYZELOVA et al., 

2015). Os valores de ORP superiores a 0 mV representam condições aeróbias.  

A Figura 4 mostra os potenciais de óxido-redução para alguns pares redox e 

microrganismos. 

Figura 4 – ORP (mV com referência ao eletrodo de hidrogênio padrão) de pares 

redox e microrganismos atuantes 

Fonte: Adaptado de Nguyen e Khanal (2018). 

É interessante notar que, em anos recentes, tem-se estudado o efeito 

benéfico da microaeração também nos processos de digestão anaeróbia. 

Tradicionalmente, a exposição de ar ou oxigênio a um sistema de digestão anaeróbia 
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é evitada devido aos seus efeitos negativos no crescimento e na atividade dos 

microrganismos anaeróbios obrigatórios, especialmente os metanogênicos. Nos 

últimos anos, no entanto, estudos relataram efeitos benéficos no processo de digestão 

anaeróbia quando uma quantidade limitada de ar ou oxigênio é injetada. O ar ou o 

oxigênio podem ser dosados de uma vez, intermitentemente (modo de pulso) ou 

continuamente em diferentes estágios do processo (pré-tratamento, digestão ou pós-

digestão) (GIROTTO et al., 2016). Os efeitos positivos da microaeração incluem 

eliminar o sulfeto de hidrogênio, melhorar a hidrólise e manter baixa a concentração 

de ácidos graxos voláteis, melhorando assim a estabilidade geral do processo de 

digestão (KHANAL e HUANG, 2006; LIM et al., 2014). 

3.4 Membrane-Aerated Biofilm Reactor (MABR) 

No contexto apresentado nos items anteriores, o reator de biofilme aerado por 

membrana (Membrane-Aerated Biofilm Reactor - MABR) é de notável interesse, pois 

permite a transferência de quantidades limitadas de oxigênio através de membranas 

hidrofóbicas permeáveis a gases, as quais servem também como meio suporte para 

a imobilização bacteriana em biofilmes (CASEY et al., 1999a). O MABR permite a 

criação de zonas microaeróbias em seu interior sem a formação de bolhas, 

favorecendo a nitritação necessária ao processo anammox. 

Nos reatores MABR, ar é bombeado dentro de uma membrana tubular imersa 

no efluente a ser tratado, permitindo a formação de um biofilme no lado exterior da 

membrana. O oxigênio presente no ar penetra no biofilme formado, criando um 

gradiente de concentração de oxigênio: uma concentração mais alta é encontrada nas 

regiões próximas à superfície da membrana, enquanto o oxigênio está ausente nas 

regiões em contato com o efluente (CASEY et al., 1999b). Isto permite que a nitritação 

ocorra na região interna do biofilme, mais próxima da membrana aerada, e o processo 

anammox ocorra na região externa do biofilme, em contato com o efluente. Esta 

estratificação do biofilme no MABR é confirmada por diversos estudos de composição 

microbiana do tipo FISH (Fluorescence In Situ Hybridization) (GILMORE et al., 2013). 

A Figura 5 mostra um esquema das zonas de biofilme que se formam em uma 

membrana aerada dentro de um reator MABR. 
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Figura 5 – Seção esquemática do biofilme em uma membrana aerada 

 

Fonte: Adaptado de Augusto et al. (2018). 

Como a área da superfície de transferência de oxigênio é constante, o 

processo é insensível a fatores que afetam o tamanho e o tempo de permanência das 

bolhas no meio líquido, como é o caso de reatores aerados convencionais. Outras 

vantagens são a diminuição de perdas relacionadas ao stripping de compostos 

orgânicos voláteis (COV), o fácil controle da profundidade da penetração de oxigênio 

no biofilme a partir da pressão parcial de oxigênio aplicada, e evita-se a formação de 

espuma devido à presença de surfactantes no efluente. Em termos práticos, o 

emprego de reatores MABR demanda ainda reduzida área para implantação, pois não 

requer a implantação de decantadores secundários (KARNA e VISVANATHAN, 2019).  

Os MABRs que se utilizam de membranas do tipo fibra-oca apresentam ainda 

benefícios como o fornecimento de uma grande área de biofilme por unidade de 

volume de reator e a capacidade de operar com altas taxas de aplicação de efluente, 

a fim de melhorar a transferência de substrato para o biofilme (CASEY et al., 1999a). 

Além disso, o MABR permite o controle independente de doadores e receptores de 

elétrons devido à contra-difusão, proporcionando uma maior eficiência de 

transferência de oxigênio e taxa de utilização de substrato que difusores de bolhas 

convencionais (TERADA et al., 2003).  

Devido à capacidade de promover microaeração, os reatores MABR 

conseguem favorecer o crescimento de bactérias AOB e/ou anammox através de 
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estratégias de controle de oxigênio destinadas a reprimir a atividade das bactérias 

NOB. Entre elas, pode-se citar a relação de carga superficial de oxigênio/nitrogênio 

(LACKNER et al., 2008), o gradiente de concentração de OD na interface membrana-

biofilme (DOWNING e NERENBERG, 2008) e a vazão/pressão do ar intra-membrana 

(GONG et al., 2007).  

Nos últimos anos, diversas configurações de MABR foram estudadas para a 

remoção autotrófica de nitrogênio em estágio único (AUGUSTO et al., 2018; 

GILMORE et al., 2013). Devido ao seu potencial na remoção de nitrogênio dos 

efluentes, a agência de proteção ambiental americana classifica o MABR como uma 

tecnologia emergente no tratamento de esgotos (USEPA, 2013). 

Embora a aplicação dos reatores MABR em escala real seja recente, o 

conceito de utilização de membranas poliméricas simultaneamente para aeração e 

como meio suporte para crescimento microbiano foi proposto inicialmente por 

Schaffer, Ludzack e Ettinger em 1960. A primeira menção à terminologia Membrane-

Aerated Biofilm Reactor (MABR) seria feita por Casey et al. (1999a) décadas depois, 

após o barateamento e popularização do emprego das membranas poliméricas 

tubulares. 

Desde então, diversos fabricantes de membranas notaram as vantagens 

econômicas do MABR e se dedicaram ao aprimoramento da tecnologia. A Oxymem 

(atualmente, parte do grupo Dupont) começou a comercializar módulos de 

membranas MABR de fibra-oca em 2014; a GE Water (atualmente SUEZ) e a Fluence 

Corporation lançaram suas tecnologias MABR em 2015. A Figura 6 mostra um reator 

MABR piloto em operação na Companhia de Saneamento Básico do Estado de São 

Paulo (SABESP), sendo utilizado como pós-tratamento para o efluente de lagoas 

aeradas (OXYMEM, 2018). 
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Figura 6 – MABR piloto em operação na SABESP (Arujá-SP) 

 

Fonte: Oxymem (2018). 

3.5 Transferência de oxigênio 

O controle da transferência de oxigênio do meio gasoso para o meio líquido é 

fundamental para os processos de tratamento que se utilizam do processo anammox, 

assegurando condições microaeróbias para uma eficiente nitritação. 

Consequentemente, torna-se importante estimar a taxa de transferência de oxigênio 

(Oxygen Transfer Rate – OTR) em um reator submetido a diferentes regimes de 

aeração. 

A taxa de transferência de massa de um gás para um líquido é usualmente 

modelada de acordo com a teoria do duplo filme proposta por Whitman (1923). 

Posteriormente, diversos modelos incorporaram mais fenômenos físicos envolvidos: 

Higbie (1935) propôs a teoria da penetração e Danckwerts (1951) apresentou o 

modelo de renovação superficial. A teoria do duplo-filme se mantém popular pois, em 

95% das situações, os resultados obtidos são essencialmente os mesmos dos obtidos 

com teorias mais complexas. Mesmo nos 5% de situações em que há resultados 

divergentes, não existe consenso sobre qual das teorias é a mais adequada 

(METCALF & EDDY, 2013). 
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3.5.1 Teoria do duplo-filme 

A teoria do duplo-filme (WHITMAN, 1923) propõe que a resistência à 

transferência de massa através da interface entre as fases gasosa e líquida seja 

restringida por delgados filmes ligados à interface. A interface em si não confere 

resistência e as concentrações interfaciais das fases gasosa e líquida em equilíbrio 

são relacionadas pela lei de Henry. 

De acordo com a lei de Henry, em um sistema em equilíbrio, a concentração 

de um gás na fase líquida é proporcional à concentração deste gás na fase gasosa 

(ou seja, à sua pressão parcial). A razão entre a concentração na fase gasosa (Cg) e 

a concentração na fase líquida (CL) é representada pela constante de Henry (H). A 

Figura 7 ilustra um sistema gás-líquido em equilíbrio. 

Figura 7 – Representação de um sistema gás-líquido em equilíbrio 

 

Fonte: Do Autor (2023). 

A lei de Henry pode ser traduzida na equação ( 5 ): 

𝑯 =
𝑪𝒈

𝑪𝑳
 ( 5 ) 

Nesta teoria, o fluxo através de cada filme é o produto da diferença de 

concentrações pelo coeficiente de transferência de massa local, conforme 

apresentado na equação ( 6 ): 

𝑱𝟎 =  𝒌𝑮 ∙ (𝑪𝑮 − 𝑪𝑮𝒊) = 𝒌𝑳 ∙ (𝑪𝑳𝒊 − 𝑪𝑳) ( 6 ) 

Sendo:   

J0: fluxo de massa de oxigênio (mol.m-2.s-1 ou g.m-2.s-1) através da interface gás-

líquido 



 35 

kG e kL: coeficientes locais de transferência de massa no filme gasoso e líquido, 

respectivamente 

CG: concentração de oxigênio no gás 

CL: concentração de oxigênio dissolvido no líquido  

CLi e CGi: concentração de oxigênio na interface na extremidade líquida e gasosa, 

respectivamente 

 

A Figura 8 mostra, de forma esquemática, a teoria do duplo-filme. 

  

Figura 8 – Representação esquemática da teoria do duplo-filme 

 

Fonte: Adaptado de Wang et al. (2018). 

A teoria considera que as concentrações na fase gasosa estão em equilíbrio 

com as concentrações na fase líquida, relacionando-as entre si com a lei de Henry 

conforme equações ( 7 ) e ( 8 ):  
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𝑪𝑮𝒊  =  𝑯. 𝑪𝑳𝒊  ( 7 ) 

𝑪𝑮  =  𝑯. 𝑪𝑳𝑺 ( 8 ) 

Sendo:   

CLS: Concentração de saturação de oxigênio na fase líquida 

 

Através de manipulação matemática, obtém-se que o fluxo de massa de 

oxigênio é representado pela equação ( 9 ):  

𝑱𝟎 =  
𝒌𝑳 ∙ 𝒌𝑮 ∙ 𝑯

𝒌𝑳 + 𝒌𝑮 ∙ 𝑯
∙ (𝑪𝑳 − 𝑪𝑳𝑺) 

( 9 ) 

 

Por conveniência, simplifica-se esta equação com emprego de um coeficiente 

global de transferência de massa do meio gasoso para o líquido, KL, conforme se 

observa na equação ( 10 ). 

𝑱𝟎 =  𝑲𝑳 ∙ (𝑪𝑳 − 𝑪𝑳𝑺) 
( 10 ) 

 

De tal modo que KL também pode ser calculado pela relação ( 11 ): 

𝟏

𝑲𝑳
=

𝟏

𝑯 ∙ 𝒌𝑮
+

𝟏

𝒌𝑳
 ( 11 ) 

Levando-se em conta que o oxigênio é pouco solúvel na água e muito solúvel 

no ar atmosférico (H é muito alto), a maior resistência à transferência de massa está 

no lado líquido da interface; a resistência da fase gasosa pode ser desprezada. 

Portanto, neste caso, o coeficiente de transporte global pode ser considerado 

equivalente ao coeficiente local: KL = kL. 

Em sistemas aerados por membrana sem a formação de bolhas, é necessário 

ainda adicionar à equação a resistência introduzida pela membrana, conforme a 

equação ( 12 ): 

𝟏

𝑲𝑳
=

𝟏

𝑯 ∙ 𝒌𝑮
+

𝟏

𝒌𝑳
+

𝟏

𝒌𝒎
 ( 12 ) 
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Sendo:  

km: coeficiente local de transferência de massa na membrana 

 

A taxa de transferência de massa de oxigênio por unidade de volume do 

reator, OTR, é obtida multiplicando o fluxo de massa de oxigênio (J0) pela área 

interfacial gás-líquido e dividindo pelo volume de reator. Esta relação entre a área 

interfacial e o volume do reator é denominada área interfacial específica (“a”), sendo 

expressa conforme a equação ( 13 ): 

𝑶𝑻𝑹 =  𝑲𝑳 ∙
𝑨

𝑽
∙ (𝑪∗ − 𝑪𝑳) =  𝑲𝑳 ∙ 𝒂 ∙ (𝑪∗ − 𝑪𝑳)   ( 13 ) 

Na prática, sendo difícil determinar isoladamente a área interfacial específica 

em um reator submetido à aeração, determina-se o produto entre o coeficiente de 

transferência de massa no líquido pela área interfacial específica; este parâmetro, KLa, 

é chamado de coeficiente de transferência de massa volumétrico. 

Como se observa na equação (8), a taxa de transferência de massa de 

oxigênio por unidade de volume do reator, OTR, é obtida multiplicando o coeficiente 

de transferência de massa volumétrico (KLa) pela diferença entre a concentração de 

saturação de oxigênio no meio líquido (C*) e a concentração de oxigênio no meio 

líquido (CL). 

O máximo valor do gradiente de concentração é limitado pela baixa 

solubilidade do oxigênio na fase líquida. A máxima taxa de transferência de massa do 

gás ao líquido no reator pode ser estimada pelo produto KLa·C*, sendo C* a 

concentração de saturação de oxigênio na fase líquida para a condição ambiente. 

Em reatores biológicos, a taxa de acumulação de oxigênio na fase líquida 

deve levar em conta a taxa de consumo de oxigênio pelos microrganismos (OUR – 

Oxygen Uptake Rate). O balanço de massa da acumulação de oxigênio no reator pode 

ser descrito conforme a equação ( 14 ): 
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𝒅𝑪

𝒅𝒕
= 𝑶𝑻𝑹 − 𝑶𝑼𝑹 ( 14 ) 

Sendo: 

𝑑𝐶

𝑑𝑇
: taxa de acumulação global de oxigênio na fase líquida 

OTR: taxa de transferência de oxigênio da fase gasosa para a fase líquida 

OUR: taxa de consumo de oxigênio pelos microrganismos  

 

Embora esta equação seja amplamente empregada na literatura, é importante 

notar que a previsão correta da OTR em um bioprocesso deve ser feita levando em 

consideração a influência da OUR (consumo de oxigênio pelos microrganismos) sobre 

esta. O coeficiente de transferência de massa volumétrico (e portanto, a OTR) 

aumenta com o consumo de oxigênio pelos microrganismos, sendo comumente 

empregado um fator de majoração para se chegar ao valor real de KLa (VASHITZ et 

al., 1989; DJELAL et al., 2006). 

Pellicèr-Nacher et al. (2013), estudando a transferência de oxigênio em 

reatores MABR com objetivo de nitritação de efluentes, demonstrou que as taxas de 

transferência de oxigênio podem ser aumentadas em até seis vezes devido à 

existência de biofilme. Este aumento pode ser explicado por dois fatores: i) a grande 

disponibilidade de nitrogênio amoniacal no biofilme, a qual permite altas taxas de 

nitritação e consequente consumo de oxigênio; e ii) o deslocamento da camada limite 

do líquido (camada-filme que gera a maior resistência à transferência de oxigênio) 

para a interface biofilme-líquido, distanciando-a da membrana – visto que todo o 

oxigênio fornecido é geralmente consumido em uma camada de 100 a 150 µm de 

biofilme, a camada limite do líquido não mais influencia o processo de transferência 

de oxigênio.  

3.5.2 Teoria da penetração 

A teoria da penetração de Higbie (1935) propõe um modelo onde os 

elementos líquidos situados na interface líquido-gás são renovados periodicamente 

por elementos de composição distinta – diferentemente da teoria do duplo filme, na 

qual assume-se que a composição do filme permanece inalterada. O fluxo do 

componente transferido é função do tempo de contato do elemento na interface.  
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Este modelo considera que o escoamento de um líquido é exposto à interface 

durante determinado tempo de contato e todos os elementos do líquido são expostos 

pela mesma duração de tempo θ. Os elementos do líquido movimentam-se 

continuamente do interior da fase líquida para a interface, onde ficam em contato com 

o gás pelo mesmo intervalo de tempo e onde ocorre a transferência de massa. 

Posteriormente, nesse determinado ponto, o elemento líquido é substituído por um 

novo elemento vindo do interior da fase líquida através da turbulência e o elemento 

mais antigo retorna ao interior do líquido (PAIVA e SALVAGNINI, 2015). 

Equacionando este fenômeno com a segunda lei de Fick, tem-se a relação       

( 15 ): 

𝝏𝑪

𝝏𝒕
= 𝑫 ∙

𝝏𝟐𝑪

𝝏𝒛𝟐
 

( 15 ) 

 

Sendo: 

C: concentração de oxigênio dissolvido no meio líquido 

t: tempo 

D: difusividade molecular do oxigênio na água 

z: distância à interface 

Pode-se, ainda, delimitar as seguintes condições de contorno: 

• C = CL para t = 0 

• C = CS em z = 0, para t > 0 

• C = CL em z → ∞ 

A partir da integração da equação diferencial apresentada, tem-se o fluxo de 

transporte de massa instantâneo na interface conforme equação ( 16 ): 

𝑱 = −𝑫 (
𝒅𝑪

𝒅𝒛
)

𝒛=𝟎
= (𝑪𝑺 − 𝑪𝑳)√

𝑫

𝝅 ∙ 𝒕
= 𝒌𝑳(𝑪𝑺 − 𝑪𝑳) 

( 16 ) 
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O coeficiente de transferência de massa é então dado pela equação ( 17 ). 

𝒌𝑳 = √
𝑫

𝝅 ∙ 𝒕
 

( 17 ) 

 

Considerando-se o tempo de contato com a interface (θ), o fluxo de transporte de 

massa médio é calculado pela equação ( 18 ). 

𝑱 =
∫ 𝑱

𝜽

𝟎
𝒅𝒕

𝜽
=

(𝑪𝑺 − 𝑪𝑳)

𝜽
√

𝑫

𝝅
∫

𝒅𝒕

√𝒕

𝜽

𝟎

= (𝑪𝑺 − 𝑪𝑳). 𝟐√
𝑫

𝝅 ∙ 𝜽
 

( 18 ) 

 

Resultando, como coeficiente de transferência de massa médio, o dado pela equação 

( 19 ). 

𝒌𝑳 = 𝟐√
𝑫

𝝅 ∙ 𝜽
 

( 19 ) 

  

3.5.3 Teoria da renovação superficial 

Uma sofisticação do modelo de Higbie foi proposta por Danckwerts em 1953, 

que sugeriu um modelo de renovação de superfície no qual propõe-se uma 

distribuição probabilística de idades para o tempo de contato de cada elemento de 

líquido com a interface. Nesta teoria, considera-se que a probabilidade de um 

elemento deixar a superfície é independente do tempo em que está nela.  

O modelo de Danckwerts incorpora uma função de distribuição para descrever 

os elementos da superfície, definida pela premissa de que há uma fração (s) da área 

da interface formada por elementos com idade compreendida entre “t” e “t+dt”, na qual 

a fração da superfície está exposta ao gás neste intervalo de tempo. Em outras 

palavras, (s) é a área da superfície substituída por uma nova fração de líquido, por 

unidade de tempo (PAIVA e SALVAGNINI, 2015). 
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A equação ( 20 ) expressa o resultado encontrado por Danckwerts para o 

coeficiente de transporte de massa médio em função do parâmetro s, que é a fração 

da taxa de substituição da porção de líquido. 

𝒌𝑳 = √𝑫 ∙ 𝒔 
( 20 ) 

 

Sendo o coeficiente de difusividade (D) o mesmo do modelo de Higbie. 

Como se observa, os três modelos apresentam formulações diferentes para o 

coeficiente de transferência de massa global. A difusão de soluto na teoria do duplo 

filme é tida como considerada como em regime quase-estacionário, enquanto nas 

duas outras teorias a difusão ocorre em regime transitório. Embora os modelos de 

Higbie e Danckwerts possam ser considerados mais realistas, nenhum dos dois 

permite uma estimativa precisa dos elementos que compõem o coeficiente de 

transferência de massa global, visto que nem o tempo de contato da fração de líquido, 

nem a frequência de renovação superficial podem ser precisamente medidos. 

3.5.4 Métodos de medição do KLa sem consumo biológico de oxigênio 

Os métodos químicos de medição do KLa baseiam-se na reação do oxigênio, 

em transferência do meio gasoso para o meio líquido, com um reagente (p. ex. sulfito 

de sódio).  A quantidade de reagente consumida é medida ao longo do tempo para se 

calcular a taxa de transferência. Estes métodos devem ser utilizados com ressalvas 

em reatores submetidos a aeração por borbulhamento, pois os produtos químicos 

adicionados podem alterar as propriedades físico-químicas do fluido – em especial, 

as propriedades de coalescência entre bolhas (GARCIA-OCHOA e GOMEZ, 2009). 

Os métodos físicos são atualmente os métodos mais utilizados para a 

medição da transferência de oxigênio em reatores, pela confiabilidade e relativa 

simplicidade dos ensaios. Tais métodos baseiam-se na medição da concentração de 

oxigênio dissolvido no líquido durante a absorção ou dessorção de oxigênio na 

solução. Para isso, utilizam-se da resposta de uma sonda de oxigênio às mudanças 

de concentração de oxigênio dissolvido no meio, sob condições não-estacionárias. 

O chamado método dinâmico é baseado na medição da concentração de 

oxigênio dissolvido no meio por absorção ou dessorção de oxigênio, antes que se 
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atinja o estado estacionário. Partindo-se de uma condição estacionária (concentração 

de OD nula ou de saturação), a mudança dinâmica na concentração de oxigênio 

dissolvido é analisada.  

Em um reator isento de biomassa aeróbia (OUR = 0), a Eq. (8) pode ser 

remodelada e integrada, resultando na equação ( 21 ): 

𝐥𝐧
(𝑪∗−𝑪𝟐)

(𝑪∗−𝑪𝟏)
= −𝒌𝑳𝒂 ∙ (𝒕𝟐 − 𝒕𝟏) ( 21 ) 

Inicialmente removendo o oxigênio do meio líquido (pela adição de sulfito de 

sódio ou pelo borbulhamento de gás nitrogênio, por exemplo) e depois introduzindo-o 

novamente em t1 = 0 (com C1 = 0), a equação pode ser reescrita (equação ( 22 )): 

𝐥𝐧 (𝟏 −
𝑪𝑳

𝑪∗) = −𝒌𝑳𝒂 ∙ 𝒕  ( 22 ) 

Finalmente, manipulando a equação de forma a isolar a concentração na fase 

líquida, tem-se a equação ( 23 ): 

𝑪𝑳 = 𝑪∗ ∙ (𝟏 − 𝒆−𝒌𝑳𝒂∙𝒕) ( 23 ) 

A Figura 9 mostra o comportamento esperado da curva de concentração de 

oxigênio nas fases de dessorção e reabsorção de oxigênio em função do tempo. 
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Figura 9 – Representação esquemática das concentrações de oxigênio 

dissolvido durante as fases de dessorção e absorção no método dinâmico 

 

Fonte: Garcia-Ochoa e Gomez (2009). 

O método dinâmico é amplamente utilizado na literatura. No entanto, é 

necessário levar em consideração que o tempo de resposta do eletrodo de medição 

de oxigênio dissolvido, 𝜏r, é um parâmetro crítico para a determinação dos valores de 

concentração de oxigênio. Essa resposta pode afetar a determinação correta do 

coeficiente de transferência de massa se o tempo característico para o transporte de 

oxigênio, 1/KLa, for da mesma ordem de grandeza que o tempo de resposta do 

eletrodo, definido como o tempo necessário para atingir 63% do valor final medido 

quando exposto a uma mudança gradual de concentração (VAN'T RIET, 1979). O 

tempo de resposta do eletrodo pode ser determinado transferindo o eletrodo de 

oxigênio de uma solução com sulfito de sódio (cuja concentração de OD é zero) para 

outra solução saturada com OD. Caso o eletrodo de oxigênio tenha um valor de 𝜏r 

maior que 1/KLa, seria necessário introduzir uma correção no modelo de resposta 

(GARCIA-OCHOA e GOMEZ, 2009). 
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3.5.5 Fatores que afetam a taxa de transferência de oxigênio 

As características da solução afetam a taxa de transferência de oxigênio para 

a fase líquida. O coeficiente volumétrico de transferência de massa aumenta 

significativamente quando a concentração de íons na solução é alta. A adição de 

eletrólitos aumenta a retenção de gases devido à sua influência na diminuição do 

tamanho da bolha e no efeito de não coalescência destas, tanto em baixas quanto em 

altas pressões (WILKINSON et al., 1994). Por outro lado, a concentração de saturação 

do gás em soluções altamente salinizadas é geralmente menor quando comparada à 

água pura (LINEK e VACEK, 1981). 

Os valores de KLa diminuem com o aumento da viscosidade do líquido e 

aumentam com a temperatura (HIRAOKA et al., 2001). A adição de surfactantes ou 

antiespumantes, substâncias comumente encontradas em efluentes, provoca uma 

importante diminuição dos valores de KLa, em comparação com os da água pura. Isso 

pode ocorrer devido ao efeito barreira causado pela camada de surfactante que se 

forma na interface líquido-ar, que pode oferecer resistência à passagem de moléculas 

de gás (YAGI e YOSHIDA, 1974; VAN DER MEER et al., 1992). Arjunwadkar et al. 

(1998) relata também o impacto da presença de surfactantes nos parâmetros 

hidrodinâmicos: o tamanho médio da bolha pode aumentar devido à indução de 

coalescência de bolhas que, por sua vez, reduz a área interfacial de transferência de 

massa. 

No dimensionamento de sistemas de tratamento de efluentes, diversos fatores 

de correção costumam ser utilizados para adaptar os parâmetros de transferência de 

oxigênio na água limpa para as águas residuárias. É possível realizar adaptações 

destes parâmetros para diferentes temperaturas e altitudes. 

O fator φ é usualmente empregado para corrigir o efeito da temperatura no 

coeficiente KLa, de acordo com a equação ( 24 ). 

𝑲𝑳𝒂(𝑻)  =  𝑲𝑳𝒂(𝟐𝟎°𝑪) ∙ 𝝋(𝑻−𝟐𝟎) ( 24 ) 

 
Na fórmula, T é a temperatura (°C) da solução e φ o fator de correção. Valores 

de φ variam de 1,015 a 1,040, sendo 1,024 o valor-padrão recomendado pela ASCE 

(American Society of Civil Engineers). 
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O fator α é usualmente utilizado para estimar o KLa nas águas residuárias, 

sendo definido como a razão entre o KLa no efluente e o KLa na água pura. Este fator 

é definido conforme a equação ( 25 ). 

𝜶 =  
𝑲𝑳𝒂 (𝒆𝒇𝒍𝒖𝒆𝒏𝒕𝒆)

𝑲𝑳𝒂 (á𝒈𝒖𝒂 𝒑𝒖𝒓𝒂)
 

 

( 25 ) 

Valores de α variam de acordo com o tipo de equipamento de aeração, 

geometria do reator, grau de mistura, concentração de sólidos suspensos e de outros 

constituintes no efluente. Valores típicos para equipamentos de aeração por ar difuso 

no tratamento de esgoto doméstico variam de 0,4 a 0,8, enquanto para aeração 

mecânica variam de 0,6 a 1,2 (METCALF & EDDY, 2013). O fator α deve ser 

cuidadosamente avaliado quando a aeração ocorre em reatores com alta 

concentração de biomassa suspensa (MLSS), como é o caso em biorreatores com 

membranas (MBR), pois a transferência de oxigênio para o meio líquido é prejudicada. 

O fator β é utilizado para corrigir a concentração de saturação do oxigênio no 

efluente devido à presença de sais dissolvidos, particulados, e substâncias 

tensoativas. Sua fórmula é descrita de acordo com a equação ( 26 ). 

𝜷 =  
𝑪𝒔 (𝒆𝒇𝒍𝒖𝒆𝒏𝒕𝒆)

𝑪𝒔 (á𝒈𝒖𝒂 𝒑𝒖𝒓𝒂)
 

 

( 26 ) 

O fator β geralmente varia de 0,8 a 1,0, estando próximo do limite superior no 

caso de esgoto doméstico. 

A concentração de saturação da água pura também sofre influência da 

temperatura e da altitude. Caso não haja a possibilidade de sua medição no local de 

interesse, podem ser utilizadas equações de correção para estimá-la. 

A concentração de saturação da água decresce com o aumento da 

temperatura, de acordo com a equação ( 27 ) (VON SPERLING, 2007). 

𝑪𝒔 = 𝒌𝑫 ∙ 𝒅𝒗 ∙ (𝑷𝒂 − 𝑷𝒗) ∙
𝑴𝑾

𝑹 ∙ 𝑻
 

( 27 ) 
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Sendo: 

Cs: concentração de saturação (mg/L) 

kD: coeficiente de difusão, o qual varia com o tipo de gás e de líquido, e com a 

temperatura 

dv: proporção volumétrica de oxigênio no ar (aproximadamente 21,0%) 

Pa: pressão atmosférica (101.325 Pa ao nível do mar) 

Pv: pressão de vapor da água, para determinada temperatura 

MW: massa molecular do oxigênio (32 g/mol) 

R: constante universal dos gases = 8,3143 J/(mol.K) 

T: temperatura (K) 

A Tabela 2 mostra a variação do coeficiente de difusão (kD) e da pressão de 

vapor da água (Pv) com a temperatura (VON SPERLING, 2007). 

Tabela 2 – Valores de kD e Pv em função da temperatura 

Temperatura (°C) kD PV (Pa) 

0 0,0493 611 

10 0,0398 1230 

20 0,0337 2330 

30 0,0296 4240 

 
Fonte: von Sperling (2007). 

Para se evitar a necessidade deste cálculo laborioso, com diversos 

parâmetros que sofrem variação com a temperatura, pode ser utilizada a fórmula 

empírica direta dada pela equação ( 28 ) para cálculo da concentração de saturação 

de oxigênio (mg/L) em função unicamente da temperatura T (ºC) (VON SPERLING, 

2007). 

𝑪𝒔 = 𝟏𝟒, 𝟔𝟓𝟐 − 𝟒, 𝟏𝟎𝟐𝟐 × 𝟏𝟎−𝟏 ∙ 𝑻 + 𝟕, 𝟗𝟗𝟏 × 𝟏𝟎−𝟑 ∙ 𝑻𝟐 − 𝟕, 𝟕𝟕𝟕𝟒 × 𝟏𝟎−𝟓 ∙ 𝑻𝟑 ( 28 ) 
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A concentração de saturação diminui com o aumento de altitude, já que 

implica uma menor pressão atmosférica e, portanto, menor pressão parcial de 

oxigênio. A influência da altitude pode ser corrigida pela relação apresentada na 

equação ( 29 ) (QASIM, 1985). 

𝒇𝑨 =
𝑪𝑺,𝑨

𝑪𝑺
= (𝟏 −

𝑨

𝟗𝟒𝟓𝟎
) 

( 29 ) 

 
Sendo: 

Cs: concentração de saturação ao nível do mar (mg/L) 

Cs,A: concentração de saturação na altitude A (mg/L) 

A: altitude (m) 

A taxa de transferência de oxigênio real do processo, para o efluente em 

estudo, pode ser obtida com a utilização dos fatores α, β e φ, conforme pode-se ver 

na equação ( 30 ). 

𝑶𝑻𝑹𝒑𝒓𝒐𝒄𝒆𝒔𝒔𝒐 =
𝑶𝑻𝑹á𝒈𝒖𝒂 𝒑𝒖𝒓𝒂

𝜶 ∙ 𝜷 ∙ 𝝋
 

( 30 ) 

 

3.5.6 Transferência de oxigênio em reatores MABR 

Os reatores MABR caracterizam-se pela introdução de quantidades limitadas 

de oxigênio ao biofilme e ao meio líquido com a utilização de membranas, sem a 

formação de bolhas. 

A transferência de massa através de uma membrana polimérica densa, como 

o silicone, ocorre quando o oxigênio do lado do gás da membrana é absorvido no 

polímero e transportado por difusão para a interface biofilme-membrana. 

O fluxo molar de oxigênio através da membrana pode ser representado pela 

equação ( 31 ). 

𝒋𝒎 = 𝒌𝒎𝒂 ∙ (𝑪𝒎𝒈 − 𝑪𝒎𝑳) ( 31 ) 
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Sendo: 

km: coeficiente de transferência de massa da membrana 

Cmg: concentração de oxigênio no lado da membrana exposto ao gás (mol/m³) 

CmL: concentração de oxigênio no lado da membrana exposto ao líquido (mol/m³) 

 
No caso de uma membrana polimérica densa, quando a solubilidade do gás 

no polímero pode ser representada por uma isoterma linear e o coeficiente de difusão 

na membrana é constante, o coeficiente de transferência de massa da membrana 

pode ser expresso como na equação ( 32 ) (RISHELL et al., 2004). 

𝒌𝒎 =
𝑫𝒎

𝜹
 

( 32 ) 

 

Sendo: 

Dm: coeficiente de difusividade do oxigênio no polímero (m²/s) 

δ: espessura da membrana (m) 

3.6 Modelos matemáticos aplicados a bioprocessos 

3.6.1 Fundamentos teóricos 

Um modelo pode ser definido como uma representação simplificada, porém 

útil, de um sistema real complexo (WENTZEL e EKAMA, 1997). Os modelos nunca 

refletem exatamente a realidade, pois não conseguem representar cada uma das 

moléculas, organismos e processos que ocorrem; entretanto, podem descrever 

suficientemente bem partes do sistema que são relevantes para o modelador. Um 

modelo será útil se conseguir prover resultados que atendam às necessidades 

daqueles que o utilizam – sejam eles cientistas, projetistas ou operadores. 

Um modelo matemático permite fornecer uma descrição quantitativa de 

determinado sistema biológico. Neste tipo de modelo, as taxas (velocidades) dos 
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processos e as interações estequiométricas entre os compostos presentes no sistema 

são descritas matematicamente.  

Os modelos matemáticos aplicados ao tratamento de esgoto podem ser de 

dois tipos: de estado estacionário ou dinâmico. Os modelos de estado estacionário 

possuem vazões e cargas afluentes constantes, e assume-se que o sistema está em 

equilíbrio (estado estacionário); estes modelos são geralmente mais simples, não 

exigindo a descrição completa dos parâmetros do sistema, sendo assim adequados 

para projeto. Os modelos dinâmicos, ao contrário, não consideram o sistema em 

equilíbrio: possuem vazões e cargas variáveis e por isso incluem o tempo como 

parâmetro; por isso, costumam ser mais complexos que os de estado estacionário. 

Estes modelos são úteis para prever o comportamento do sistema ao longo do tempo 

quando há mudanças nas variáveis de entrada (p. ex. alteração nas vazões e 

concentrações afluentes). 

 

3.6.2 Balanço de Massa e Estequiometria 

Equações de balanço de massa formam a base de qualquer modelo aplicado 

aos reatores de tratamento de esgoto: estas equações descrevem a mudança de 

concentração de um componente no reator devido às conversões químicas/biológicas 

e aos processos de transporte de massa. De modo simplificado, uma equação de 

balanço de massa pode ser representada como: 

     (acúmulo) = (entrada) - (saída) + (taxa de produção) - (taxa de consumo) 

Em um sistema em estado estacionário, a taxa de acúmulo de qualquer 

componente no reator é nula; em outras palavras, não há variação da concentração 

dos componentes dentro do reator ao longo do tempo. Em geral, isso não significa 

que as taxas de produção e de consumo são nulas, apenas significa que estão em 

equilíbrio. 

A estequiometria das reações nos mostra o número de moléculas (ou a 

massa) de cada componente sendo consumida ou produzida em determinada reação 

de conversão. As relações estequiométricas podem ser determinadas com base no 

balanceamento de equações de conversão para os compostos conservativos 
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relevantes. Por exemplo: na reação de crescimento de microrganismos heterotróficos, 

os compostos relevantes são matéria orgânica (DQO), oxigênio, amônia, alcalinidade 

e, finalmente, a biomassa heterotrófica resultante. Para o balanceamento da reação, 

pode-se definir um dos coeficientes com o valor de 1 e então define-se os coeficientes 

estequiométricos dos demais componentes (HENZE, 2008). A equação ( 33 ) mostra 

a reação do exemplo balanceada: 

𝟏𝑫𝑸𝑶 + (𝟏 − 𝒀𝑯)𝑶𝟐 + (𝒇𝑵𝒀𝑯)𝑵𝑯𝟒
+ + (𝒇𝑵𝒀𝑯)𝑯𝑪𝑶𝟑

− → (𝒀𝑯)𝑿𝑯 
 

( 33 ) 

Sendo:   

YH: Coeficiente de produção celular heterotrófico (g DQO Biomassa/g DQO Substrato)  

fN: Fração de nitrogênio na biomassa (g N/g DQO biomassa) 
 

O balanço de DQO mostra que o consumo de oxigênio e a produção de 

biomassa estão sempre conectados; deste modo, é impossível introduzir oxigênio e 

produzir menos lodo ao mesmo tempo, já que a DQO inexoravelmente acaba sendo 

oxidada pelo oxigênio ou tornando-se lodo heterotrófico. Esta abordagem geral pode 

ser utilizada para definir os coeficientes estequiométricos das reações de qualquer 

processo biológico. 

 

3.6.3 Cinética de reação 

Cada processo em um sistema possui sua própria taxa ou velocidade de 

reação, representada por uma equação. A equação da taxa de reação especifica a 

velocidade de conversão de um composto com o coeficiente estequiométrico de 

produção igual a 1. A velocidade de conversão de outros compostos é obtida pela 

multiplicação de seus coeficientes estequiométricos de produção pela equação da 

taxa de reação. 

Crescimento 

Nos modelos utilizados no tratamento biológico de esgoto, a taxa de 

crescimento microbiano é proporcional à própria concentração de microrganismos no 

reator, conforme a equação ( 34 ). 
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𝒅𝑿

𝒅𝒕
=  µ ∙ 𝑿 

( 34 ) 

 
Sendo:   

𝑑𝑋

𝑑𝑡
: Taxa de crescimento de microrganismos (mg SSV.L-1.d-1)  

μ: Taxa de crescimento específico do microrganismo (d-1) 
 
X: Concentração de microrganismos (mg SSV.L-1)  

 
As equações de saturação baseadas na cinética de Monod são utilizadas para 

representar as taxas específicas de crescimento microbiano. O modelo cinético de 

Monod inclui dois parâmetros principais: i) a taxa máxima de crescimento 

microbiológico; e ii) a constante de afinidade ou meia-saturação, conforme a equação 

( 35 ). 

µ = µ𝒎á𝒙.
𝑺

𝑲𝑺 + 𝑺
 

( 35 ) 

 
Sendo:   

μmáx: Taxa de crescimento específico do microrganismo (d-1) 

KS: Constante de afinidade ou meia-saturação ao substrato (mg.L-1)  

S: Concentração de substrato (mg.L-1) 

 
Decaimento 

Na vertente oposta, o decaimento microbiano ocorre devido à morte, à 

predação e ao metabolismo endógeno – consumo do próprio material celular pelo 

mecanismo de respiração endógena, quando há consumo das reservas celulares em 

situações de falta de substrato externo. 

De modo análogo à equação de crescimento, a taxa de decaimento 

microbiano é proporcional à própria concentração de microrganismos no reator, 

conforme a equação ( 36 ): 

𝒅𝑿

𝒅𝒕
=  −𝒃 ∙ 𝑿 

( 36 ) 
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Sendo:   

b: Taxa de decaimento endógeno do microrganismo (d-1) 
 

Os processos de decaimento são responsáveis pela conversão dos 

microrganismos ativos em material inerte e em matéria orgânica lentamente 

biodegradável (SBCOD, na sigla em inglês), XS, de natureza particulada. 

 
Hidrólise 
 

A matéria orgânica lentamente biodegradável (XS) pode sofrer hidrólise, 

gerando matéria orgânica prontamente ou rapidamente biodegradável (RBCOD, na 

sigla em inglês), SS.  

O material hidrolisável (XS) costuma se adsorver à biomassa heterotrófica 

(XH), sendo a razão entre as duas componentes o fator limitante do processo. Em 

outras palavras, o processo de hidrólise não depende simplesmente da concentração 

de matéria orgânica lentamente biodegradável no meio líquido, mas da proporção 

entre ela e a biomassa heterotrófica (XS/XH). 

O processo de hidrólise é usualmente representado pela equação ( 37 ): 

𝒅𝑿𝑺

𝒅𝒕
=  𝒌𝑯.

(
𝑿𝑺

𝑿𝑯
)

𝑲𝑿 + (
𝑿𝑺

𝑿𝑯
)

∙ 𝑿𝑯 

 

( 37 ) 

Sendo:   

kH: Taxa de hidrólise (d-1) 

KX: Constante de afinidade ou meia-saturação para hidrólise (mg DQO/mg DQO)  

XH: Concentração de microrganismos heterotróficos (mg.L-1) 

 

3.6.4 Representação em matrizes 

Uma forma prática de representar as taxas de reação e suas relações 

estequiométricas no aumento ou redução dos diversos compostos do sistema é 

através da utilização de matrizes. Este tipo de representação permite a apresentação 
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dos compostos e processos de forma clara e sucinta. Além disso, a notação em matriz 

permite fácil comparação entre diversos modelos e facilita a implementação do 

modelo em programas de computador. Por estes motivos, o grupo de trabalho em 

“Modelagem Matemática no Tratamento de Esgoto” da IWA (HENZE et al., 1987) 

sempre se utiliza de matrizes para apresentação dos modelos. 

Uma matriz é representada por um conjunto de colunas e linhas: cada coluna 

representa um composto e cada linha representa um processo que ocorre no sistema. 

As equações representativas da taxa de reação de cada processo são mostradas no 

lado direito da matriz estequiométrica; em cada uma das linhas de processos estão 

os coeficientes estequiométricos para conversão de um composto a outro. Dito de 

outra forma, cada coluna mostra os coeficientes estequiométricos para os processos 

que influenciam a produção ou consumo daquele determinado composto. A 

convenção de sinais usada na matriz é: positivo para produção e negativo para 

consumo do composto. Multiplicando-se os coeficientes estequiométricos de uma 

coluna pelas respectivas equações de taxa de reação, obtém-se a equação de 

conversão total do composto que aquela coluna representa (HENZE et al., 2008). A 

Tabela 3 mostra uma matriz simplificada que representa os processos de crescimento 

aeróbio e decaimento de microrganismos. 
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Tabela 3 – Matriz simplificada de processo biológico  

    Componentes (i)   

    SO SS XH Equação da taxa de processo (ρj) 

Processos 
(j) 

Crescimento aeróbio -1/YH + 1 -1/YH +1 

 

Decaimento   +1 -1 

 

  Taxa de transformação 
rij ri = Σ vj,i × ρj   [MiL-3T-1]   

  

  
Parâmetros 
estequiométricos: 

O
x
ig

ê
n
io

 d
is

s
o
lv

id
o
 

S
u

b
s
tr

a
to

 o
rg

â
n
ic

o
 

d
is

s
o

lv
id

o
 (

C
O

D
) 

B
io

m
a
s
s
a
 

h
e
te

ro
tr

ó
fi
c
a
 

Parâmetros cinéticos: 

  
YH: Coeficiente de 
produção celular 
heterotrófica [MH.MS

-1] 

μH
max: Taxa de crescimento específico máxima [T-1] 

  
KS: Coeficiente de meia-saturação para o substrato 
[MCOD.L

-3] 

  bH: Constante de decaimento [T-1] 

 
Fonte: Adaptado de Henze et al. (1987). 

3.6.5 Modelos matemáticos de reatores MABR 

Embora o emprego de reatores MABR em escala real ainda seja recente 

(primeiro módulo comercial lançado em 2014), diversos autores apoiaram-se em 

modelos matemáticos para compreender o comportamento dos microrganismos na 

formação do biofilme e, por conseguinte, na degradação de compostos indesejados 

em efluentes. 

A grande maioria dos trabalhos utilizou-se de modelos unidimensionais (1-D) 

para representar os fenômenos que ocorrem no reator (WU e ZHANG, 2017; 

LACKNER et al., 2010; MATSUMOTO et al., 2007; TERADA et al., 2007). Neste tipo 

de modelo, considera-se que a transferência de massa ocorre perpendicularmente à 

superfície da membrana e do biofilme, em uma única direção (mas em ambos 

sentidos); tanto o biofilme quanto o lúmen da membrana são considerados 

homogêneos (reatores de mistura completa), sem a ocorrência de gradientes de 

concentrações longitudinalmente. 

Terada et al. (2007) avaliaram a influência da espessura de biofilme na 

remoção de nitrogênio em reatores com biofilmes contra-difusivos (MABR) e co-

difusivos (reatores com material suporte), utilizando modelos unidimensionais. Os 

resultados mostraram que os reatores com biofilme contra-difusivo apresentaram 

𝜇
𝑚𝑎𝑥

×
𝑆𝑆

𝐾𝑆 + 𝑆𝑆

× 𝑋𝐻 

𝑏𝐻 × 𝑋𝐻 
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melhor remoção de nitrogênio total quando os biofilmes possuíam espessura de 450 

a 1.400 μm, com sensível redução em maiores espessuras – provavelmente devido à 

limitação da difusão do NH4
+ no biofilme. Em espessuras maiores que 1.400 μm, os 

reatores co-difusivos apresentaram melhor eficiência de remoção de nitrogênio total. 

Lackner et al. (2008) estudaram os efeitos da concentração de matéria 

orgânica em termos de DQO afluente na remoção de nitrogênio em reatores contra-

difusivos e co-difusivos, também utilizando modelos unidimensionais. Os resultados 

mostraram que a presença de DQO influencia fortemente a composição do biofilme 

nos reatores contra-difusivos, sendo que a desamonificação não pôde ser observada 

quando o afluente apresentava relação DQO/N > 2. Os sistemas co-difusivos, 

entretanto, foram menos afetados nesta condição – mais de 50% da remoção de 

nitrogênio total foi creditada à desamonificação. 

Acevedo Alonso et al. (2019), por outro lado, estudaram os resultados 

proporcionados por configurações de modelo diferentes: além da configuração 

unidimensional tradicional (com apenas um compartimento de biofilme e um 

compartimento representando o lúmen da membrana), também implementou modelos 

com múltiplos compartimentos em paralelo do par lúmen de membrana/biofilme, ora 

representados por reatores de mistura completa, ora por reatores pistonados. Os 

modelos implementados com múltiplos compartimentos, com gradientes longitudinais 

de concentração de oxigênio e de substratos ao longo da membrana, resultaram em 

maiores concentrações de nitrogênio dissolvido total no efluente. O estudo enfatiza a 

diferença de resultados obtidos entre os modelos tradicionais (1D) e os modelos com 

múltiplos compartimentos, porém não fornece evidências experimentais de qual 

modelo prediz melhor os resultados reais do MABR. 

3.7 Efluente de reatores anaeróbios 

3.7.1 Reatores UASB 

O processo de nitritação parcial/anammox apresenta grande potencial de 

utilização no tratamento de correntes caracterizadas pela presença de nitrogênio 

amoniacal, porém com baixo conteúdo de matéria orgânica rapidamente 

biodegradável – como é o caso dos efluentes de reatores anaeróbios. Dentre eles, o 
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reator anaeróbio de manta de lodo com fluxo ascendente tipo UASB (upflow anaerobic 

sludge blanket) é amplamente utilizado no tratamento de águas residuárias 

domésticas e industriais no Brasil e em diversos países de clima tropical, notadamente 

na Colômbia, Índia e em países do Oriente Médio e África. As condições climáticas 

desses países favorecem o bom desempenho desse reator em qualquer época do 

ano, o que nem sempre ocorre em países de clima frio (VON SPERLING; 

CHERNICHARO, 2005). Um levantamento de Chernicharo et al. (2018) em seis 

estados brasileiros (SP, MG, RJ, SC, PR e MS) mais o Distrito Federal mostra que, 

das 1667 ETEs inventariadas, 658 (39%) utilizavam o reator UASB como parte do 

processo de tratamento. 

Os reatores UASB apresentam como vantagens o baixo custo de operação 

(sem a necessidade de gasto energético com aeração), a baixa produção de lodo, a 

necessidade de áreas reduzidas para implantação, a operação relativamente simples 

e a produção de biogás, que pode ser aproveitado como combustível. 

Entretanto, a eficiência do tratamento anaeróbio de esgotos é limitada, 

geralmente não sendo suficiente para enquadrar o efluente tratado nas exigências dos 

órgãos ambientais. Para esgotos domésticos, os reatores UASB em operação têm 

indicado remoções de matéria orgânica em termos de DBO na faixa de 45 a 85%, e 

em termos de DQO na faixa de 40 a 75%. Reatores UASB adequadamente projetados 

costumam produzir efluentes com eficiência de remoção da ordem de 70% para DBO 

e 65% para DQO (JORDÃO e PESSOA, 2017). 

A concentração de DBO efluente da maioria dos sistemas de tratamento 

anaeróbio, como reatores UASB, costuma variar de 60 a 150 mg/L (CHERNICHARO, 

2006). A DQO e os sólidos suspensos totais (SST) das águas residuárias municipais 

tratadas anaerobicamente variam entre 100 a 200 e entre 50 a 100 mg/L, 

respectivamente (FORESTI et al., 2006). A eficiência do processo varia com a 

temperatura, concentração e composição do esgoto, com a fração de efluentes 

industriais despejados e com as flutuações de vazões.  

Com relação aos nutrientes, pouca ou nenhuma remoção pode ser esperada 

em um sistema anaeróbio tratando águas residuárias domésticas. O motivo da baixa 

remoção de nutrientes consiste no fato de que, durante o processo anaeróbio, 
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nitrogênio orgânico e fósforo são hidrolisados a amônia e fosfato, que não são 

removidos do sistema. A concentração de nitrogênio amoniacal e fósforo total em 

águas residuárias municipais tratadas anaerobicamente varia de 30 a 50 e de 10 a 

17 mg/L, respectivamente (FORESTI et al., 2006). Em decorrência de suas limitações 

na remoção de matéria orgânica e nutrientes, o reator UASB geralmente precisa ser 

acoplado a um sistema de pós-tratamento para cumprimento das exigências dos 

órgãos ambientais (VON SPERLING; CHERNICHARO, 2005). 

3.7.2 Sobrenadante de digestores anaeróbios de lodo 

Outra corrente caracterizada pela presença de nitrogênio amoniacal, porém 

com baixo conteúdo de matéria orgânica rapidamente biodegradável consiste no 

sobrenadante de digestores anaeróbios de lodo. A utilização de digestores anaeróbios 

para estabilização do lodo é comum em estações de tratamento de grande porte, 

consistindo em etapa importante do processo de tratamento da fase sólida. A etapa 

de digestão é realizada, usualmente, após o adensamento e antes do desaguamento 

do lodo.  

A digestão anaeróbia possui as seguintes finalidades (JORDÃO e PESSOA, 

2017): 

• Estabilizar total ou parcialmente as substâncias instáveis, como matéria 

orgânica, presentes no lodo fresco; 

• Reduzir o volume de lodo através dos fenômenos de liquefação, gaseificação 

e adensamento; 

• Dotar o lodo de características favoráveis à redução de umidade, através de 

processos posteriores de separação sólido-líquido; 

• Permitir sua estabilização, quando estabilizado corretamente, como 

condicionador de solo para fins agrícolas ou de recuperação de solos 

degradados; 

• Destruir e reduzir a níveis previamente estabelecidos os microrganismos 

patogênicos. 



 58 

A temperatura é um parâmetro primordial na operação dos digestores 

anaeróbios, ditando a taxa de digestão – em especial, as taxas de hidrólise e de 

formação de metano. Por este motivo, a maioria dos digestores são projetados para 

trabalhar em temperatura mesofílica (30 a 38 °C) e termofílica (50 a 57 °C) (METCALF 

& EDDY, 2013). 

Como efeito adverso, o processo de digestão resulta na liberação de 

compostos solúveis contendo nitrogênio orgânico, amônia e ortofosfatos para o meio 

líquido. Por isso, a corrente líquida proveniente do desaguamento do lodo digerido 

(sidestream) contém altas concentrações de nutrientes, sendo usualmente recirculada 

para o início do tratamento da fase líquida. 

Embora a vazão destas correntes seja relativamente pequena (em 

comparação com a vazão total afluente à ETE), costumam adicionar uma carga 

considerável de nitrogênio ao processo. Uma análise do balanço de nitrogênio da ETE 

Dokhaven em Rotterdam (Holanda) revelou que esta contribuição representava cerca 

de 15% da carga de nitrogênio total afluente aos reatores biológicos. Um tratamento 

separado deste fluxo permitiria reduzir significativamente a concentração de nitrogênio 

afluente aos reatores da ETE (VAN HULLE et al., 2010). 

Como a recirculação desta corrente líquida costuma impactar 

significativamente a performance do processo de tratamento secundário, muitas 

estações de tratamento de efluentes domésticos e industriais têm tratado esta 

corrente separadamente. A implementação de processos de tratamento dedicados 

para esta corrente tem crescido em diversos países desde a década de 1980 devido 

aos limites mais restritivos para lançamento de nitrogênio e fósforo total. 
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4 METODOLOGIA 

Devido à sua capacidade de remoção de nitrogênio pelo processo anammox, 

com baixo consumo energético e sem utilização de substrato orgânico, os reatores 

MABR configuram-se como opções atrativas para o pós-tratamento de efluentes 

submetidos à remoção de matéria orgânica carbonácea com baixa nitrificação, ou 

seja, que mantiveram concentrações significativas de nitrogênio amoniacal. 

A capacidade de tratamento com reatores MABR, em especial seu 

desempenho na remoção de nitrogênio, foi avaliada para dois tipos de efluentes 

anaeróbios que conservam estas características: 

A. Efluente de reatores UASB 

B. Sobrenadante de digestores anaeróbios de lodo 

A avaliação quantitativa do desempenho destes sistemas em diferentes 

cenários foi realizada com auxílio do software de modelagem de sistemas aquáticos 

AQUASIM (REICHERT, 1994).  

4.1 Software AQUASIM 

O software AQUASIM foi desenvolvido no Swiss Federal Institute for 

Environmental Science and Technology (EAWAG) pelo Prof. Dr. Peter Reichert, com 

o objetivo de auxiliar cientistas e engenheiros a modelar adequadamente sistemas 

aquáticos construídos e naturais. 

O AQUASIM permite que se defina a configuração espacial do sistema a ser 

investigado como um conjunto de compartimentos. Os tipos de compartimentos 

disponíveis são: reatores de mistura completa, reatores advectivos-difusivos (reatores 

pistonados, com ou sem dispersão), reatores de biofilme (constituídos por um biofilme 

e uma fase líquida),  colunas de solo saturado (com sorção e troca de volume entre 

poros), seções de rios (descrevendo o fluxo de água e transporte/transformação de 

substâncias em canais abertos) e lagos (descrevendo estratificação e 

transporte/transformação de substâncias na coluna d’água do lago e nas camadas de 

sedimentos adjacentes).  
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Os compartimentos podem ser ligados por dois tipos de ligações (links): as 

ligações advectivas representam o fluxo de água e o transporte de substâncias 

advectivas entre compartimentos, incluindo bifurcações e junções; as ligações 

difusivas representam camadas limites ou membranas, que podem ser penetradas 

seletivamente por certas substâncias.  

O modelador é livre para especificar qualquer conjunto de variáveis de estado 

e processos de transformação a serem ativos dentro dos compartimentos. O programa 

é capaz de realizar simulações, análises de sensibilidade e estimativas de parâmetros 

usando dados medidos para qualquer modelo implementado. A Figura 10 mostra a 

interface de usuário do AQUASIM.  

Figura 10 – Interface do software AQUASIM 

Fonte: Do Autor (2023). 

4.2 Modelo matemático implementado 

O modelo matemático implementado pelo autor no AQUASIM consiste em um 

modelo unidimensional no qual a transferência de massa é perpendicular entre a 

membrana e o biofilme. O biofilme e o lúmen (interior) da membrana foram modelados 

como compartimentos independentes, com uma ligação difusiva representando a 
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membrana que os conecta. O coeficiente global de transferência de oxigênio na 

membrana foi definido como 1,7 m/dia, típico de membranas de silicone (CASEY et 

al., 1999a). O modelo leva em consideração apenas as reações originadas pelo 

biofilme aderido à membrana, desconsiderando as reações envolvendo a biomassa 

suspensa originada pelo desprendimento de biofilme das membranas. 

Um módulo MABR típico possui densidade de membranas variando entre 7 a 

1733 m²/m³ (LONG, 2013). Adotou-se neste estudo um volume de reator de 750 m³ 

com área de membranas total de 225.000 m², o que resulta em uma relação 

área/volume de 300 m²/m³, semelhante à utilizada por outros autores (CASTRILLO et 

al., 2019; ACEVEDO ALONSO e LACKNER, 2019; LACKNER et al., 2008). O reator 

adotado é do tipo confinado, ou seja, que não aumenta de volume com o crescimento 

do biofilme.  

O modelo contempla a atividade das bactérias oxidantes de amônia (AOB), 

bactérias oxidantes de nitrito (NOB), bactérias anaeróbias oxidantes de amônia 

(AnAOB) e bactérias heterotróficas (HB). As taxas de crescimento das bactérias 

heterotróficas foram diferenciadas a depender do doador de elétrons: oxigênio 

(crescimento aeróbio), nitrito ou nitrato.  

A espessura inicial de biofilme, necessária para dar início à simulação, foi 

definida como 0,000001 m. A densidade de biomassa no biofilme foi adotada como 

50.000 g DQO/m3, sendo que na condição inicial (t=0) apenas 20% do biofilme 

correspondia a microrganismos ativos. Para simular o fenômeno de desprendimento 

de biofilme (sloughing), a espessura de biofilme foi limitada a 0,001 m, em linha com 

o encontrado por diversos autores (TERADA et al., 2003; HIBIYA et al., 2003; SATOH 

et al., 2004). Para isso, definiu-se uma velocidade de desprendimento do biofilme 

crescente com a espessura de biofilme; quando a espessura de biofilme atinge a 

espessura máxima (0,001 m), a velocidade de desprendimento iguala-se à velocidade 

de crescimento do biofilme e o crescimento cessa. A velocidade de desprendimento 

do biofilme foi definida no AQUASIM conforme a equação ( 38 ): 

𝑉𝑒𝑙𝑜𝑐𝑖𝑑𝑎𝑑𝑒 𝑑𝑒 𝐷𝑒𝑠𝑝𝑟𝑒𝑛𝑑𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜 =  𝑢𝐹 ∗ (
𝐿𝐹

𝐿𝐹 𝑚𝑎𝑥
)

2

 

 

( 38 ) 
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Sendo:   

uF: Velocidade de crescimento do biofilme (m.d-1) 

LF: Espessura de biofilme momentânea (m)  

LF max: Espessura de biofilme máxima (m) 

 

Doze processos foram incluídos no modelo (Tabela 9), divididos em três tipos: 

crescimento dos microrganismos, decaimento dos microrganismos (originando 

material particulado orgânico, nitrogenado e inerte) e posterior hidrólise do material 

particulado (gerando material orgânico e nitrogenado novamente consumíveis pelos 

microrganismos).  

Os parâmetros cinéticos (Tabela 4), estequiométricos (Tabela 5) e de 

transferência de massa (Tabela 6) baseiam-se nos organizados por Acevedo Alonso 

e Lackner (2019) para temperatura de 30 ºC, apresentados a seguir; nas simulações 

realizadas, as taxas de máximo crescimento específico, de decaimento e de hidrólise 

foram corrigidas para as temperaturas de operação através da equação de Arrhenius 

modificada (HAO et al., 2002a). Os coeficientes de correção do crescimento, 

decaimento e hidrólise, a matriz estequiométrica e as equações que representam as 

taxas de reação estão organizadas nas tabelas 7, 8 e 9, respectivamente.  
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Tabela 4 – Parâmetros cinéticos 

Sigla Unidade Descrição Valor Referência 

Bactérias Oxidantes de Amônia (AOB) 

µ AOB d-1 Taxa de crescimento específico máximo das AOB 2,05 Wiesmann, 1994 
K NH4,AOB g-N/m3 Constante de afinidade ao NH4+ para AOB 2,4 Wiesmann, 1994 
K O2,AOB g-O2/m3 Constante de afinidade ao O2 para AOB 0,6 Wiesmann, 1994 
b AOB d-1 Taxa de decaimento das AOB 0,13 Wiesmann, 1994 

Bactérias Oxidantes de Nitrito (NOB) 

µ NOB d-1 Taxa de crescimento específico máximo das NOB 1,45 Wiesmann, 1994 
K NO2,NOB g-N/m3 Constante de afinidade ao NO2

-
 das NOB 5,5 Koch et al., 2000 

K O2,NOB g-O2/m3 Constante de afinidade ao O2 para NOB 2,2 Wiesmann, 1994 
b NOB d-1 Taxa de decaimento das NOB 0,06 Wiesmann, 1994 

Bactérias Anammox (AnAOB) 

µ AnAOB d-1 Taxa de crescimento específico máximo das AnAOB 0,08 Koch et al., 2000 
K NH4,AnAOB g-N/m3 Constante de afinidade ao NH4

+
 para AnAOB 0,07 Strous et al., 1998 

K NO2,AnAOB g-N/m3 Constante de afinidade ao NO2
-
 para AnAOB 0,04 Hao, 2002b 

K O2,AnAOB g-O2/m3 Constante de inibição do O2 para AnAOB 0,01 Strous et al., 1998 
b AnAOB d-1 Taxa de decaimento das AnAOB 0,003 Hao et al., 2002b 

Bactérias Heterotróficas (HB) 

µ HB d-1 Taxa de crescimento específico máximo das HB 6 Henze et al., 2000 
K O2,HB g-O2/m3 Constante de afinidade ao O2 para HB 0,2 Henze et al., 2000 
K s,HB g-DQO /m3 Constante de afinidade à DQO para HB 20 Henze et al., 2000 

K NO2,HB g-N/m3 Constante de afinidade ao NO2
-
 para HB 0,3 Alpkvist et al., 2006 

K NO3,HB g-N/m3 Constante de afinidade ao NO3
-
 para HB 0,3 Alpkvist et al., 2006 

b HB d-1 Taxa de decaimento das HB 0,62 Henze et al., 2000 
ƞanox - Fator de redução anóxico para crescimento 0,8 Henze et al., 2000 

Hidrólise 

kH g- DQO/g-DQOB∙d Taxa de hidrólise 3 Henze et al., 2000 
Kx g-DQO/g-DQOB Constante de meia-saturação para hidrólise 0,3 Henze et al., 2000 
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Tabela 5 – Parâmetros estequiométricos 

Sigla Unidade Descrição Valor Referência 
YAOB g-DQOB/g-N Taxa de produção celular para AOB 0,15 Wiesmann, 1994 
YNOB g-DQOB/g-N Taxa de produção celular para NOB 0,041 Wiesmann, 1994 

YAnAOB g-DQOB/g-N Taxa de produção celular para AnAOB 0,159 Strous et al., 1998 
YHB g-DQOB/g-DQO Taxa de produção celular para HB 0,67 Henze et al., 2000 
iNXB g-N/g-DQOB Conteúdo de nitrogênio na biomassa ativa 0,086 Henze et al., 2000 
iNXI g-N/g-DQO Conteúdo de nitrogênio no material particulado inerte (Xi) 0,06 Henze et al., 2000 
fi - Fração da biomassa transformada em material particulado inerte 0,08 Henze et al., 2000 

 

Tabela 6 – Parâmetros de transferência de massa 

Sigla Unidade Descrição Valor Referência 
DNH4 m2/d Difusividade em água do NH4

+ 1,5×10-4 Williamson e McCarty, 1976 
DNO2 m2/d Difusividade em água do NO2

- 1,4×10-4 Williamson e McCarty, 1976 
DNO3 m2/d Difusividade em água do NO3

- 1,4×10-4 Williamson e McCarty, 1976 

DN2 m2/d Difusividade em água do N2 2,2×10-4 Picioreanu et al., 1997 

DS m2/d Difusividade em água da DQO 1,0×10-4 Hao, 2004 

DO2 m2/d Difusividade em água do O2 2,2×10-4 Picioreanu et al., 1997 
 

Tabela 7 – Coeficientes de correção do crescimento e decaimento celular em função da temperatura 

Sigla Unidade Descrição Valor Referência 

AOB 1/K Coeficiente de correção em função da temperatura para AOB 0,094 Hao et al., 2002a 
NOB 1/K Coeficiente de correção em função da temperatura para NOB 0,061 Hao et al., 2002a 

AnAOB 1/K Coeficiente de correção em função da temperatura para AnAOB (20-30°C) 0,096 Hao et al., 2002a 

HB 1/K Coeficiente de correção em função da temperatura para HB 0,07 Koch et al., 2000 
X 1/K Coeficiente de correção em função da temperatura para hidrólise 0,04 Koch et al., 2000 
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Tabela 8 – Matriz estequiométrica 

 Componente 
Processo SS SNH4 SO2 SNO2 SNO3 SN2 XS XN XI XAOB XNOB XAnAOB XHB 

Crescimento das AOB - -iNXB-1/YAOB −
3,43 − 𝑌𝐴𝑂𝐵

𝑌𝐴𝑂𝐵
 1/YAOB - - - - - 1 - - - 

Crescimento das NOB - -iNXB −
1,14 − 𝑌𝑁𝑂𝐵

𝑌𝑁𝑂𝐵
 -1/YNOB 1/YNOB - - - - - 1 - - 

Crescimento das 
AnAOB 

- -iNXB-1/YAnAOB - −
1

1,14
−

1

𝑌𝐴𝑛𝐴𝑂𝐵
 1/1,14 2/YAnAOB - - - - - 1 - 

Crescimento aeróbio 
das HB 

-1/YHB -iNXB −
1 − 𝑌𝐻𝐵

𝑌𝐻𝐵
 - - - - - - - - - 1 

Crescimento das HB 
com NO2 

-1/YHB -iNXB - −
1 −  𝑌𝐻𝐵

1,71 𝑌𝐻𝐵
 - 

1 − 𝑌𝐻𝐵

1,71𝑌𝐻𝐵
 - - - - - - 1 

Crescimento das HB 
com NO3 

-1/YHB -iNXB - - −
1 − 𝑌𝐻𝐵

2,86𝑌𝐻𝐵
 

1 − 𝑌𝐻𝐵

2,86𝑌𝐻𝐵
 - - - - - - 1 

Hidrólise de matéria 
orgânica 

1 - - - - - -1 - - - - - - 

Hidrólise de compostos 
nitrogenados 

- 1 - - - - - -1 - - - - - 

Decaimento das AOB - - - - - - 1-fi iNXB-iNXI∙ fi fi -1 - - - 

Decaimento das NOB - - - - - - 1-fi iNXB-iNXI∙ fi fi - -1 - - 

Decaimento das 
AnAOB 

- - - - - - 1-fi iNXB-iNXI∙ fi fi - - -1 - 

Decaimento das HB - - - - - - 1-fi iNXB-iNXI∙ fi fi - - - -1 
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Tabela 9 – Processos e taxas de reação 

Processo Taxa de reação 

Crescimento das AOB µ𝐴𝑂𝐵 ∗ 𝑋𝐴𝑂𝐵  ∗
𝑆𝑁𝐻4

𝐾𝑁𝐻4,𝐴𝑂𝐵 + 𝑆𝑁𝐻4
∗

𝑆𝑂2

 𝐾𝑂2,𝐴𝑂𝐵 + 𝑆𝑂2
 

Crescimento das NOB µ𝑁𝑂𝐵 ∗ 𝑋𝑁𝑂𝐵  ∗
𝑆𝑁𝑂2

𝐾𝑁𝑂2,𝑁𝑂𝐵 + 𝑆𝑁𝑂2
∗

𝑆𝑂2

 𝐾𝑂2,𝑁𝑂𝐵 + 𝑆𝑂2
 

Crescimento das AnAOB µ𝐴𝑛𝐴𝑂𝐵 ∗ 𝑋𝐴𝑛𝐴𝑂𝐵  ∗
𝑆𝑁𝐻4

𝐾𝑁𝐻4,𝐴𝑛𝐴𝑂𝐵 + 𝑆𝑁𝐻4
∗

𝑆𝑁𝑂2

 𝐾𝑁𝑂2,𝐴𝑛𝐴𝑂𝐵 + 𝑆𝑁𝑂2
∗

𝐾𝑂2,𝐴𝑛𝐴𝑂𝐵

 𝐾𝑂2,𝐴𝑛𝐴𝑂𝐵 + 𝑆𝑂2
 

Crescimento aeróbio das HB µ𝐻𝐵 ∗ 𝑋𝐻𝐵  ∗
𝑆𝑆

𝐾𝑆,𝐻𝐵 + 𝑆𝑆
∗

𝑆𝑂2

 𝐾𝑂2,𝐻𝐵 + 𝑆𝑂2
 

Crescimento das HB com NO2 µ𝐻𝐵 ∗ 𝑋𝐻𝐵  ∗ 𝜂𝑎𝑛𝑜𝑥 ∗
𝑆𝑆

𝐾𝑆,𝐻𝐵 + 𝑆𝑆
∗

𝑆𝑁𝑂2

 𝐾𝑁𝑂2,𝐻𝐵 + 𝑆𝑁𝑂2
 

Crescimento das HB com NO3 µ𝐻𝐵 ∗ 𝑋𝐻𝐵  ∗ 𝜂𝑎𝑛𝑜𝑥 ∗
𝑆𝑆

𝐾𝑆,𝐻𝐵 + 𝑆𝑆
∗

𝑆𝑁𝑂3

 𝐾𝑁𝑂3,𝐻𝐵 + 𝑆𝑁𝑂3
 

Hidrólise de matéria orgânica 𝑘𝐻  ∗
𝑋𝑆

𝐾𝑋
 

Hidrólise de compostos nitrogenados 𝑘𝐻  ∗
𝑋𝑁

𝐾𝑋
 

Decaimento das AOB 𝑏𝐴𝑂𝐵 ∗ 𝑋𝐴𝑂𝐵 
Decaimento das NOB 𝑏𝑁𝑂𝐵 ∗ 𝑋𝑁𝑂𝐵 
Decaimento das AnAOB 𝑏𝐴𝑛𝐴𝑂𝐵 ∗ 𝑋𝐴𝑛𝐴𝑂𝐵 
Decaimento das HB 𝑏𝐻𝐵 ∗ 𝑋𝐻𝐵 
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4.3 Aplicação 1: Pós-tratamento de reatores UASB 

Conforme apresentado no item 3.7.1, a concentração de nitrogênio amoniacal 

e de DQO total em efluentes secundários tratados anaerobicamente varia de 30 a 50 

e de 100 a 200 mg/L, respectivamente (FORESTI et al., 2006). 

Sachetto et al. (2022), analisando a sasonalidade do efluente de reatores 

UASB de uma ETE tratando esgotos domésticos em Campinas/SP ao longo de 1 ano, 

encontrou resultados dentro do espectro sugerido pela literatura na maioria das 

estações do ano. Os resultados médios de DQO foram: 65 mg/L (verão), 157 mg/L 

(outono), 138 mg/L (inverno) e 126 mg/L (primavera). Os resultados médios de 

nitrogênio amoniacal, por sua vez, foram: 25 mg N/L (verão), 50 mg N/L (outono), 

47 mg N/L (inverno) e 36 mg N/L (primavera). 

Brito (2006) analisou as características da matéria orgânica efluente de um 

reator UASB em escala piloto tratando esgoto doméstico. A matéria orgânica em 

termos de DQO total média efluente foi de 185 mg/L, com a seguinte divisão: 71 mg/L 

desta DQO era solúvel, enquanto 114 mg/L era particulada. O autor determinou 

também as frações orgânicas do efluente do reator: fração de DQO biodegradável (fb), 

fração de DQO rapidamente biodegradável (frb), fração de DQO não-biodegradável 

solúvel (fus) e fração de DQO não-biodegradável particulada (fup). Os resultados 

obtidos foram: 

▪ fb: 65% 

▪ fus: 20% 

▪ fup: 15% 

▪ frb: 0 (indetectável) 

 

Com base nos resultados obtidos pelo autor, observa-se que 65% (120 mg/L) 

da DQO remanescente do reator UASB é biodegradável. Visto que a fração 

rapidamente biodegradável (Ss) foi inteiramente consumida no UASB, depreende-se 

que a parcela biodegradável remanescente é inteiramente do tipo lentamente 

biodegradável (Xs). Os 35% de DQO remanescente são do tipo não-biodegradável ou 

inerte, sendo 20% solúvel (SI)  e 15% particulada (XI). 
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Em vista das características do esgoto doméstico submetido a tratamento em 

reatores UASB encontradas nestas referências, adotou-se as concentrações 

afluentes ao reator MABR na Aplicação 1 conforme Tabela 10. 

Tabela 10 – Concentrações afluentes na Aplicação 1 

Parâmetro Concentração (mg/L) 

N-NH4
+ 40 

DQO total 185 

     DQO rapidamente biodegradável (SS) 0 

     DQO lentamente biodegradável (XS) 120 

     DQO não-biodegradável solúvel (SI) 37 

     DQO não-biodegradável particulada (XI) 28 

Fonte: Do Autor (2023). 

Foram realizados testes preliminares para identificar faixas de vazão afluente 

(ou tempo de detenção hidráulica) e vazão de ar que promovem maior eficiência na 

remoção de nitrogênio do efluente. Após estes testes, definiu-se a realização de 

simulações para cinco valores de vazão afluente (2000, 3000, 4000, 5000 e 6000 

m³/dia) e cinco valores de vazão de ar fornecida às membranas (1000, 1500, 2000, 

2500 e 3000 m³/dia). A combinação entre as variáveis vazão afluente e vazão de ar 

resultou em 25 cenários para simulação no AQUASIM, conforme pode ser visto na 

Tabela 11.  

Tabela 11 – Cenários de simulação na Aplicação 1 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1000 1500 2000 2500 3000 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

2000 1A 1F 1K 1P 1U 

3000 1B 1G 1L 1Q 1V 

4000 1C 1H 1M 1R 1W 

5000 1D 1I 1N 1S 1X 

6000 1E 1J 1O 1T 1Y 

Fonte: Do Autor (2023). 

A Tabela 12 relaciona as vazões líquidas aplicadas aos correspondentes TDH 

e taxa de aplicação de nitrogênio por área de membrana. 
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Tabela 12 – TDH e taxa de aplicação de nitrogênio na Aplicação 1 

Vazão afluente 
(m3/d) 

TDH  
(h) 

Taxa de aplicação de nitrogênio   
(g N/m2/d) 

2000 9,0 0,36 

3000 6,0 0,53 

4000 4,5 0,71 

5000 3,6 0,89 

6000 3,0 1,07 

Fonte: Do Autor (2023). 

As simulações foram realizadas para 3650 dias (10 anos) para que os resultados 

representem a operação do reator MABR em estado estacionário, ou seja, quando o 

biofilme estabiliza seu crescimento (taxa de crescimento iguala-se à de 

desprendimento) e os fenômenos físico-químicos/biológicos encontram-se em 

equílibrio, resultando em concentrações efluentes ao reator constantes. A temperatura 

considerada nesta aplicação foi 20°C, usualmente empregada para dimensionamento 

de reatores biológicos no Brasil. 

É importante notar que o AQUASIM permite alterar e controlar a transferência de 

oxigênio através da variação da vazão de ar aplicada às membranas, mas não através 

da pressão de ar aplicada. Em reatores experimentais ou em escala real, a 

transferência de oxigênio pode ser também controlada pela variação da pressão, de 

modo similar à variação de vazão de ar empregada no modelo. 

4.4 Aplicação 2: Tratamento de sobrenadante de digestores anaeróbios 

de lodo 

De acordo com Metcalf & Eddy (2013), a concentração de matéria orgânica 

em termos de DBO no sobrenadante de digestores anaeróbios costuma variar entre 

500 e 5000 mg/L, com valor típico de 1000 mg/L; a concentração de SST, por sua vez, 

fica entre 1000 e 11500 mg/L, com valor típico de 4500 mg/L. 

Nas correntes líquidas geradas no tratamento de lodo, que incluem as frações 

líquidas provenientes do desaguamento, a concentração efluente de nitrogênio 

amoniacal costuma ficar entre 500 e 1500 mg N/L, com a maioria das instalações 

apresentando concentrações em torno de 1000 mg N/L. A razão de concentrações 
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(DQO total)/(N) costuma ficar abaixo de 2, comumente se encontrando relações 

abaixo de 1 (LACKNER et al., 2014). A concentração de DQO solúvel costuma ser de 

aproximadamente 320 mg/L, em média (LACKNER et al., 2015). 

Recentemente, Choi et al. (2022) analisou as correntes provenientes do 

desaguamento de lodo digerido anaerobicamente, encontrando concentrações de 

nitrogênio amoniacal que variaram de 332 a 891 mg/L.  

Zhang et al. (2016), estudando o processo de desamonificação do digestato 

de digestores anaeróbios de lodo, encontrou concentrações médias de DQO total de 

369 mg/L e de nitrogênio amoniacal de 1068 mg/L. Quando o processo de hidrólise 

térmica (THP) foi aplicado previamente à digestão anaeróbia, as concentrações 

aumentaram para 4242 mg/L e 1781 mg/L, respectivamente. 

Im et al. (2016), analisando as frações orgânicas do sobrenadante de 

digestores anaeróbios de duas ETEs tratando esgoto doméstico, encontrou valores 

bastante discrepantes: em uma delas, a DBO média encontrada foi de 510 mg/L e a 

DQO média de 3940 mg/L; na outra planta, a DBO média encontrada foi de 3750 mg/L 

enquanto a DQO média de 19200 mg/L. As frações da DQO presente nos dois 

sobrenadantes, entretanto, foram muito semelhantes, com os seguintes percentuais 

médios: 

▪ DQO rapidamente biodegradável (SS): 7,7% 

▪ DQO lentamente biodegradável (XS): 6,4% 

▪ DQO solúvel inerte (SI): 75,2% 

▪ DQO particulada biodegradável (XI): 10,7% 

Com base nas características das correntes líquidas geradas no tratamento 

de lodo encontradas na literatura, adotou-se as concentrações afluentes ao reator 

MABR na Aplicação 2 conforme Tabela 13. 
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Tabela 13 – Concentrações afluentes na Aplicação 2 

Parâmetro Concentração (mg/L) 

N-NH4
+ 1000 

DQO total 1500 

     DQO rapidamente biodegradável (SS) 116 

     DQO lentamente biodegradável (XS) 96 

     DQO não-biodegradável solúvel (SI) 1128 

     DQO não-biodegradável particulada (XI) 161 

Fonte: Do Autor (2023). 

De modo análogo à Aplicação 1, após testes preliminares para identificar as 

faixas de vazão afluente (tempo de detenção hidráulica) e vazão de ar que promovem 

maior eficiência na remoção de nitrogênio do efluente, foram definidas simulações 

para cinco valores de vazão afluente (200, 300, 400, 500 e 600 m³/dia) e cinco valores 

de vazão de ar fornecida às membranas (1500, 2500, 3500, 4500 e 5500 m³/dia). A 

combinação entre as variáveis vazão afluente (ou tempo de detenção hidráulica) e 

vazão de ar resultou em 25 cenários para simulação no AQUASIM, conforme pode 

ser visto na Tabela 14.  

Tabela 14 – Cenários de simulação na Aplicação 2 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1500 2500 3500 4500 5500 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

200 2A 2F 2K 2P 2U 

300 2B 2G 2L 2Q 2V 

400 2C 2H 2M 2R 2W 

500 2D 2I 2N 2S 2X 

600 2E 2J 2O 2T 2Y 

Fonte: Do Autor (2023). 

A Tabela 15 relaciona as vazões líquidas aplicadas aos correspondentes TDH 

e taxa de aplicação de nitrogênio por área de membrana. 



 72 

Tabela 15 – TDH e taxa de aplicação de nitrogênio na Aplicação 2 

Vazão afluente 
(m3/d) 

TDH  
(d) 

Taxa de aplicação de nitrogênio   
(g N/m2/d) 

200 3,75 0,89 

300 2,50 1,33 

400 1,88 1,78 

500 1,50 2,22 

600 1,25 2,67 

Fonte: Do Autor (2023). 

Assim como na Aplicação 1, as simulações foram realizadas para 3650 dias 

(10 anos) para que os resultados representem a operação do reator MABR em estado 

estacionário. Levando-se em conta a elevação de temperatura que geralmente ocorre 

em digestores mesofílicos e termofílicos, a temperatura considerada nesta aplicação 

foi 25°C. 

5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

Os resultados das simulações de todos os cenários das Aplicações 1 e 2 são 

apresentados nos itens 5.1 e 5.2, respectivamente.  

5.1 Aplicação 1: Pós-tratamento de reatores UASB 

A simulação da Aplicação 1 foi realizada utilizando como parâmetros de 

entrada as características de corrente afluente pós-UASB descritas na Tabela 10.  

5.1.1 Concentrações efluentes 

As Tabelas 16, 17 e 18 mostram as concentrações das frações nitrogenadas 

efluentes ao reator MABR para os 25 cenários (1A a 1Y) simulados nesta aplicação. 

Os quadrantes em verde escuro representam aqueles com valor mais baixo, criando 

contraste visual que facilite a identificação dos resultados mais favoráveis. 

A Tabela 19 apresenta os resultados de remoção de Nitrogênio Total (NT), 

também para os 25 cenários de simulação. Especificamente nesta tabela, os 

resultados em verde escuro representam valores mais altos de remoção (mais 

favoráveis). 
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A Tabela 16 apresenta as concentrações de nitrogênio amonical efluentes ao 

reator. 

Tabela 16 – Concentração de N-NH4
+ (mg/L) efluente ao reator MABR – Aplicação 1 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1000 1500 2000 2500 3000 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

2000 12,6 3,4 2,8 2,5 2,3 

3000 26,9 9,7 5,2 4,7 4,4 

4000 32,4 19,5 8,3 6,8 6,3 

5000 34,9 24,8 15,7 9,5 8,1 

6000 36,1 27,8 20,1 14,0 10,7 

Fonte: Do Autor (2023). 

Observa-se na Tabela 16 que houve ampla distribuição de concentrações, 

com oxidação de quase todo o nitrogênio amoniacal no cenário 1U (2,3 mg N/L), com 

vazão afluente 2000 m3/dia e vazão de ar 3000 m3/dia, e oxidação muito baixa no 

cenário 1E (36,1 mg/L), com vazão afluente 6000 m3/dia e vazão de ar 1000 m3/dia. 

Conforme esperado, os resultados indicam que menores vazões afluentes (maiores 

TDH) e maiores vazões de ar foram benéficas para a oxidação do nitrogênio 

amoniacal, enquanto maiores vazões afluentes e menores vazões de ar foram 

prejudiciais devido à limitação de oxigênio fornecido pelas membranas para a 

nitrificação da fase líquida afluente. 

A Tabela 17 apresenta as concentrações de nitrito efluentes ao reator. 

Tabela 17 – Concentração de N-NO2
- (mg/L) efluente ao reator MABR – Aplicação 1 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1000 1500 2000 2500 3000 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

2000 0,1 0,5 0,4 0,5 0,5 

3000 0,0 0,1 2,2 0,3 0,2 

4000 0,0 0,1 6,4 6,6 0,9 

5000 0,0 0,0 0,1 8,1 10,7 

6000 0,0 0,0 0,1 5,8 9,2 

Fonte: Do Autor (2023). 

Os resultados da Tabela 17 mostram predominância de baixas concentrações 

efluentes em praticamente todas as faixas de vazão afluente e de ar, com exceção da 

região da tabela que combina as maiores vazões em ambas variáveis; nesta região 
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específica, pode-se afirmar que a quantidade de oxigênio fornecida é suficiente para 

promover a nitritação, porém não suficiente para a nitratação completa – conforme 

observa-se na Tabela 18. Este fenômeno pode ser explicado pela maior afinidade ao 

oxigênio das bactérias oxidantes de amônia (AOB) em comparação com as bactérias 

oxidantes de nitrito (NOB) – semelhante ao que ocorre no processo SHARON, no qual 

se emprega um reator com relativamente baixo TDH (da ordem de 1,5 dia) com 

objetivo único de promover a nitritação parcial (HELLINGA et al., 1998). Além disso, 

observa-se que o nitrito formado não foi completamente consumido nem pelas 

bactérias heterotróficas (desnitrificação heterotrófica por via curta), nem pelas 

bactérias anammox, possivelmente devido aos baixos TDH observados nesta região. 

Na região da tabela com maiores vazões afluentes e menores vazões de ar, 

pode-se creditar as baixas concentrações de nitrito à baixa nitritação que ocorre 

devido à limitação de oxigênio fornecido, resultando em acúmulo de nitrogênio 

amoniacal (como pode ser visto na Tabela 16). Já na região da tabela com menores 

vazões afluentes e maiores vazões de ar, pode-se explicar as baixas concentrações 

à eficiente nitratação que ocorre quando há abundância de oxigênio fornecido ao 

biofilme (ver Tabela 18). 

A Tabela 18 apresenta as concentrações de nitrato efluentes ao reator. 

Tabela 18 – Concentração de N-NO3
- (mg/L) efluente ao reator MABR – Aplicação 1 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1000 1500 2000 2500 3000 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

2000 0,0 10,2 11,8 12,3 12,8 

3000 0,0 0,0 9,4 12,9 13,6 

4000 0,0 0,0 0,0 6,1 12,7 

5000 0,0 0,0 0,0 0,0 2,8 

6000 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 

Fonte: Do Autor (2023). 

Na Tabela 18, observa-se que o efluente apresentou maiores concentrações 

de nitrato na região da tabela com maiores vazões de ar e menores vazões afluentes, 

devido à abundância de oxigênio fornecido ao biofilme pelas membranas. É 

interessante notar que as concentrações de nitrato nos cenários 1P e 1U (12,3 e 12,8 

mg/L, respectivamente) foram menores que as concentrações nos cenários 1Q e 1V 

(12,9 e 13,6 mg/L, respectivamente), com maior vazão afluente, o que ocorre 
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possivelmente devido ao maior consumo de nitrato pelas bactérias heterotróficas 

(desnitrificação heterotrófica), como pode ser visto na Tabela 19. 

A Tabela 19 apresenta a remoção de Nitrogênio Total no reator. 

Tabela 19 – Remoção de Nitrogênio Total (NT) no reator MABR – Aplicação 1 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1000 1500 2000 2500 3000 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

2000 68% 65% 63% 62% 61% 

3000 33% 75% 58% 55% 54% 

4000 19% 51% 63% 51% 50% 

5000 13% 38% 61% 56% 46% 

6000 10% 30% 50% 50% 50% 

Fonte: Do Autor (2023). 

Observa-se na Tabela 19 que as maiores taxas de remoção de nitrogênio total 

(NT) deram-se na região da tabela com menores vazões afluentes e menores vazões 

de ar. Observa-se que, para uma dada vazão afluente, há uma vazão de ar ótima que 

permite que a nitrificação e a desnitrificação ocorram no biofilme, maximizando a 

remoção de NT.  

Para uma dada vazão de ar, embora se observe melhores resultados 

sobretudo nas simulações com menores vazões afluentes, há casos em que vazões 

afluentes ligeiramente maiores resultaram em maior remoção de NT (p. ex. cenário 

1G, com vazão líquida 3000 m3/dia e vazão de ar 1500 m3/dia, e cenário 1M, com 

vazão líquida 4000 m3/dia e vazão de ar 2000 m3/dia). Isto ocorre pois, embora a maior 

vazão afluente em relação à disponibilidade de oxigênio possa prejudicar a nitrificação 

do efluente (como pode-se ver na Tabela 16), as bactérias heterotróficas contariam 

com maior disponibilidade de matéria orgânica, porém com disponibilidade de 

oxigênio inalterada – levando a maior crescimento heterotrófico (abundância de 

matéria orgânica), mas utilizando nitrito e nitrato como receptores finais de elétrons 

(em detrimento do oxigênio). 

As simulações mostraram que o cenário que apresenta melhor remoção de 

NT (75%) foi o Cenário 1G, com vazão de ar aplicada de 1500 m3/dia e vazão líquida 

afluente de 3000 m3/dia – o equivalente a um tempo de detenção hidráulico de 6 horas 

e uma taxa de aplicação de nitrogênio 0,53 g N/m2/dia. É possível observar que 
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mesmo maiores vazões líquidas afluentes permitem razoáveis taxas de remoção de 

NT: os cenários 1O, 1T e 1Y, todos com vazão líquida afluente de 6000 m3/dia – o 

equivalente a um tempo de detenção hidráulico de 3 horas e taxa de aplicação de 1,07 

g N/m2/dia – mostram que é possível atingir remoção de NT da ordem de 50% com 

TDHs bastante reduzidos.  

Não há registro de estudos experimentais utilizando o MABR no pós-

tratamento de reatores UASB, com a maior parte dos estudos avaliando-o para 

tratamento de efluentes sintéticos (WAGNER et al., 2022). Para efeito de comparação, 

Bunse et al. (2020), aplicando o MABR para tratamento de esgoto doméstico bruto 

(sem remoção prévia de matéria orgânica), obteve resultados ligeiramente piores: 

40% de remoção de NT operando um reator com taxa de aplicação superficial de N 

de 2,0 g N/m2/dia e TDH médio de 15,8 h. Por outro lado, Augusto et al. (2018), 

operando um MABR em escala de bancada para um efluente sintético com 

concentração de nitrogênio amoniacal 50 mg N/L e sem carbono orgânico, obteve 

remoção média NT de 78% para um TDH de 24h (taxa de aplicação de nitrogênio por 

área de membrana não reportada). A obtenção de resultados melhores que os 

reportados na literatura é esperada, visto que trata-se do cenário otimizado para 

remoção de NT após a avaliação de diversos cenários operacionais. 

Nota-se que a vazão de ar ótima é cerca de 2 a 3 vezes menor que a vazão 

líquida aplicada ao reator MABR. No cenário em que se observa a maior remoção de 

NT, com vazão de ar 1500 m3/dia e vazão afluente 3000 m3/dia, a relação entre a 

massa de oxigênio e a massa de nitrogênio aplicada é de 3,75 g O2/g N – 

consideravelmente maior que a razão ótima de 1,75 g O2/g N para o processo de 

nitritação parcial/anammox reportada por Terada et al. (2007). Isto ocorre devido à 

interferência da matéria orgânica afluente ao MABR, bastante significativa em relação 

à concentração de nitrogênio aplicada (relação DQO/N aplicada de valor 4,6), o que 

promove o crescimento das bactérias heterotróficas consumindo grande parte do 

oxigênio fornecido.  

As tabelas 20 a 23 mostram as concentrações das frações de DQO efluentes 

ao reator MABR para os 25 cenários (1A a 1Y) simulados nesta aplicação. Os 

quadrantes em verde escuro representam aqueles com valor mais baixo, criando 

contraste visual que facilite a identificação dos resultados mais favoráveis. 
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A Tabela 20 mostra as concentrações de DQO rapidamente biodegradável 

efluentes ao reator. 

Tabela 20 – Concentração de DQO rapidamente biodegradável (SS) (mg/L) efluente 

ao reator MABR – Aplicação 1 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1000 1500 2000 2500 3000 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

2000 14,0 3,4 3,5 3,3 3,2 

3000 18,5 13,7 3,7 4,3 4,4 

4000 20,8 17,9 6,6 4,1 4,3 

5000 22,0 19,6 14,7 7,0 4,5 

6000 22,5 20,4 16,8 7,4 7,3 

Fonte: Do Autor (2023). 

Os resultados da Tabela 20 mostram que, embora a DQO afluente ao reator 

MABR seja inteiramente do tipo lentamente biodegradável (XS), houve aparecimento 

de DQO rapidamente biodegradável (SS) no efluente, devido à hidrólise da DQO 

lentamente biodegradável proveniente do reator UASB.  

Verifica-se que, em geral, para uma dada vazão afluente, maiores vazões de 

ar resultaram em menores concentrações de SS, possivelmente devido ao maior 

crescimento da população de bactérias heterotróficas com a abundância de oxigênio 

fornecido ao biofilme, sendo este o grupo de bactérias responsável pelo consumo da 

SS.  

Para uma dada vazão de ar, menores vazões afluentes (maiores TDH) 

resultaram em menores concentrações de SS, em decorrência do maior tempo para 

consumo desta fração da matéria orgânica pelas bactérias heterotróficas do biofilme. 

Em virtude destes fenômenos, embora a hidrólise no MABR promova a geração desta 

fração rapidamente biodegradável, ela é praticamente inteiramente consumida 

quando há alta vazão de ar e baixa vazão afluente (alto TDH). 

A Tabela 21 mostra as concentrações de DQO lentamente biodegradável 

efluentes ao reator. 
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Tabela 21 – Concentração de DQO lentamente biodegradável (XS) (mg/L) efluente 

ao reator MABR – Aplicação 1 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1000 1500 2000 2500 3000 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

2000 33,1 34,2 34,2 34,2 34,2 

3000 43,6 43,7 44,9 44,7 44,7 

4000 51,9 51,9 52,8 53,1 53,0 

5000 58,5 58,5 58,6 59,4 59,6 

6000 64,0 64,0 64,0 64,8 64,8 

Fonte: Do Autor (2023). 

Observa-se que houve hidrólise da DQO lentamente biodegradável (XS) 

afluente ao reator MABR, gerando DQO rapidamente biodegradável (SS).  

Os resultados da Tabela 21 mostraram que, para uma dada vazão afluente 

(TDH), a vazão de ar praticamente não influencia na redução da concentração de 

DQO lentamente biodegradável (XS) – resultado explicado pela não-interferência das 

concentrações de oxigênio dissolvido na ocorrência do fenômeno de hidrólise. 

Por outro lado, observa-se que menores vazões afluentes (maiores TDH) 

resultaram sempre em menores concentrações de XS, em decorrência do maior tempo 

para hidrólise desta fração de DQO pelas substâncias extracelulares presentes no 

biofilme.  

A Tabela 22 mostra as concentrações de DQO inerte solúvel efluentes ao 

reator. 
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Tabela 22 – Concentração de DQO inerte solúvel (SI) (mg/L) efluente ao reator 

MABR – Aplicação 1 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1000 1500 2000 2500 3000 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

2000 37,0 37,0 37,0 37,0 37,0 

3000 37,0 37,0 37,0 37,0 37,0 

4000 37,0 37,0 37,0 37,0 37,0 

5000 37,0 37,0 37,0 37,0 37,0 

6000 37,0 37,0 37,0 37,0 37,0 

Fonte: Do Autor (2023). 

Em linha com os modelos matemáticos modernos de tratamento biológico de 

efluentes, o modelo implementado considera que não há geração ou consumo de 

DQO inerte solúvel (SI) no reator MABR. A concentração de SI efluente é, portanto, 

idêntica em todos os cenários e igual à SI afluente ao MABR, como pode ser visto na 

Tabela 22. 

A Tabela 23 mostra as concentrações de DQO inerte particulada efluentes ao 

reator. 

Tabela 23 – Concentração de DQO inerte particulada (XI) (mg/L) efluente ao reator 

MABR – Aplicação 1 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1000 1500 2000 2500 3000 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

2000 39,0 36,4 36,6 36,5 36,5 

3000 36,5 37,6 34,3 34,9 35,1 

4000 34,8 35,6 33,8 33,2 33,4 

5000 33,7 34,3 35,2 33,1 32,5 

6000 32,8 33,4 34,1 32,4 32,5 

Fonte: Do Autor (2023). 

Diferentemente da fração solúvel, há geração de DQO inerte particulada (XI) 

no reator MABR devido ao decaimento (morte e decomposição) de todos os grupos 

de microrganismos presentes no biofilme. Observa-se na Tabela 23 que a 

concentração efluente desta fração inerte é ligeiramente maior em vazões afluentes 

reduzidas, devido ao efeito de (baixa) diluição desta fração inerte no efluente.  
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5.1.2 Estudo do melhor cenário 

Como pode ser visto na Tabela 19, o cenário 1G foi aquele que proporcionou 

a melhor remoção de NT no efluente final (75%). Para discussão dos fenômenos que 

ocorrem no reator, apresenta-se a seguir a caracterização do biofilme e do efluente 

final obtidos na simulação deste cenário. 

A Figura 11 mostra a curva de crescimento do biofilme e a Figura 12 apresenta 

as concentrações dos componentes dissolvidos e particulados na fase líquida, ao 

longo do tempo de operação simulado (3650 dias).  
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Figura 11 – Curva de crescimento do biofilme - Cenário 1G (Remoção NT = 75%) 

 

 Fonte: Do Autor (2023). 

Figura 12 – Concentrações na fase líquida - Cenário 1G (Remoção NT = 75%) 

 

 Fonte: Do Autor (2023). 
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A curva de crescimento do biofilme (Figura 11) mostra que, após cerca de 200 

dias de operação, o biofilme atinge sua espessura máxima (0,001 m). Conforme 

esperado, as concentrações na fase líquida (Figura 12) mostram-se estáveis após 

este dia, indicando que o reator está trabalhando em estado estacionário.  

Analisando-se a composição dos compostos nitrogenados no efluente, 

observa-se que a concentração de nitrogênio amoniacal (NH4
+) na fase líquida caiu 

de 40,0 mg N/L para 9,7 mg N/L, com uma fração ínfima sendo oxidada e mantendo-

se como nitrito (NO2
-), com concentração 0,1 mg N/L; nota-se que o nitrogênio foi 

oxidado a nitrogênio gasoso (N2), com a desnitrificação gerando 29,6 mg N/L de 

nitrogênio nesta forma. Não foi encontrado nitrato (NO3
-), sub-produto do processo de 

desamonificação, na fase líquida, o que leva a levantar duas hipóteses: i) que a 

remoção de nitrogênio que ocorre é do tipo heterotrófica (utilizando o nitrito como 

receptor final de elétrons); ou ii) que ocorre desamonificação, porém o nitrato gerado 

é imediatamente consumido no biofilme pelas bactérias heterotróficas. Também não 

se observa oxigênio dissolvido (O2) na fase líquida, sugerindo que a nitritação ocorre 

inteiramente no biofilme (sem ocorrência no líquido). 

Em relação à matéria orgânica, a concentração de DQO do tipo lentamente 

biodegradável (XS) foi reduzida de 120,0 mg/L para 43,6 mg/L; devido ao fenômeno 

de hidrólise desta fração da matéria orgânica, houve aparecimento de uma fração 

rapidamente biodegradável (SS), inexistente no afluente, com concentração 13,7 

mg/L. A DQO particulada inerte (XI) aumentou de 28,0 mg/L para 37,6 mg/L, em razão 

do decaimento dos microrganismos heterotróficos e autotróficos – parte da massa 

morta torna-se inerte (XI), enquanto outra parte torna-se biodegradável novamente (na 

forma de XS e XN). Por outro lado, não houve aumento da DQO solúvel inerte (SI), 

mantida em 37,0 mg/L. 

Nas figuras 13 e 14 são apresentados o perfil de concentrações particuladas 

e o perfil de concentrações dissolvidas no biofilme, respectivamente. Os perfis de 

concentrações particuladas e dissolvidas mostram a composição do biofilme no 3600º 

dia de operação, representando o biofilme após a fase inicial de crescimento e 

estabilização. O eixo das abcissas (z) em ambas as figuras representa o biofilme 
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conforme sua distância à membrana, sendo que o valor mínimo (zero) representa a 

interface do biofilme com a membrana e o valor máximo (0,001 m) representa a 

interface biofilme-líquido. 

Figura 13 – Perfil de concentrações particuladas no biofilme - Cenário 1G (Remoção 

NT = 75%) 

 

Fonte: Do Autor (2023). 

Observa-se que, após 3600 dias de operação, a região externa do biofilme foi 

tomada pelo material particulado inerte gerado pelo decaimento de microrganismos 

autotróficos e heterotróficos. Dentre os microrganismos autotróficos, apenas 

encontra-se bactérias oxidantes de amônia (AOB) na região próxima à membrana, 

devido à maior afinidade destas ao oxigênio, em comparação com os demais 

microrganismos autotróficos. Não é possível detectar a presença de bactérias 

oxidantes de nitrito (NOB) ou do tipo anammox (AnAOB), confirmando a tese de que 

a remoção de nitrogênio que ocorre é do tipo heterotrófica.  

A inexistência de bactérias anammox no biofilme pode ser explicada pelo 

favorecimento do crescimento das bactérias heterotróficas em detrimento daquelas. 
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Isto ocorre em decorrência da elevada relação DQO/N do afluente vindo de reatores 

UASB, cuja relação resulta no valor 4,6. Diversos autores reportam que efluentes com 

relação DQO/N acima de 2,0 são prejudiciais à população de bactérias anammox 

(CHAMCHOI et al., 2008; ZHANG et al., 2015).  

As bactérias heterotróficas (HB) seguem o mesmo padrão, sendo encontradas 

na porção interna do biofilme, com pico de concentração próximo à membrana (5984 

g DQO/m³), aproveitando-se da maior disponibilidade de oxigênio nesta região.  

A DQO lentamente biodegradável (XS) também é encontrada na região interna 

do biofilme, observando-se concentração máxima (363,0 g DQO/m³) na extremidade 

próxima ao contato com a membrana. O nitrogênio orgânico particulado (XN) segue o 

mesmo padrão, sendo encontrado em maior quantidade na extremidade interna do 

biofilme, porém sempre em concentrações desprezíveis (< 40,0 g DQO/m³). A 

predominância destas frações particuladas orgânica (XS) e nitrogenada (XN) na região 

interna do biofilme e coincidentemente na mesma região em que há pico de 

concentrações de microrganismos ativos (AOB e HB) sugere que os componentes XS 

e XN são gerados pelo decaimento das AOB e HB, ao invés de adentrar a matriz de 

biofilme por difusão da fase líquida para o biofilme.  
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Figura 14 – Perfil de concentrações dissolvidas no biofilme - Cenário 1G (Remoção 

NT = 75%) 

 

 Fonte: Do Autor (2023). 

Conforme pode ser observado na Figura 14, a DQO rapidamente 

biodegradável (SS) é encontrada na extremidade externa com concentração (12,8 

mg/L) próxima à existente na fase líquida, difundindo no biofilme até a extremidade 

em contato com a membrana – onde apresenta concentração de 2,9 mg/L. A 

prevalência da SS na região externa do biofilme indica que a hidrólise da XS 

proveniente do afluente ocorre majoritariamente nesta região. 

Conforme visto na Figura 13, as bactérias heterotróficas (HB) acumulam-se 

na extremidade interna do biofilme, aproveitando-se dos substratos encontrados nesta 

região: oxigênio, nitrito e DQO rapidamente degradável (SS) presente nesta região 

(embora em baixas concentrações). Pode-se afirmar que o oxigênio – e o nitrito, na 

escassez dele – são os substratos limitantes para o crescimento das HB, já que a SS 

é encontrada em toda a extensão do perfil de biofilme. A DQO solúvel inerte (SI) 

manteve-se em 37,0 mg/L no biofilme. 
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O nitrogênio amoniacal apresenta comportamento semelhante: apresenta 

concentração (9,5 mg N/L) próxima à existente na fase líquida em sua extremidade 

externa, diminuindo no biofilme até a extremidade em contato com a membrana – 

onde apresenta concentração de 5,4 mg N/L. A menor concentração na região 

próxima ao biofilme se deve ao consumo deste componente nitrogenado pelas AOB 

que se concentram na região próxima à membrana.  

As concentrações de oxigênio dissolvido são baixas em todo o biofilme, com 

concentração relevante (0,3 mg/L) apenas na extremidade em contato com a 

membrana, reduzindo rapidamente para zero conforme se aproxima da região em 

contato com a fase líquida; isto mostra que a remoção de nitrogênio máxima (cenário 

1G) ocorre quando há limitação de oxigênio no biofilme, sendo o oxigênio rapidamente 

consumido pelas AOB e HB ainda na região interna do biofilme.  

As concentrações de nitrito no biofilme apresentam comportamento 

semelhante: há maior concentração na extremidade em contato com a membrana (1,3 

mg N/L), onde também há concentração das AOB, diminuindo a concentração ao 

longo do biofilme (chegando a 0,1 mg N/L na extremidade externa). O mesmo ocorre 

com as concentrações de nitrogênio gasoso, com concentração ligeiramente maior 

(31,7 mg N/L) na extremidade interna do biofilme que na extremidade externa (29,8 

mg N/L). Não foi encontrado nitrato (sub-produto do processo de desamonificação) no 

biofilme, o que corrobora a tese de não-ocorrência do processo de desamonificação. 

A maior concentração de nitrogênio gasoso na extremidade interna do biofilme 

sugere que a desnitrificação ocorre com maior intensidade nesta região do biofilme. 

Como não foram encontradas bactérias anammox (AnAOB) nesta região, mas foram 

encontradas bactérias heterotróficas (HB), conclui-se que a desnitrificação que ocorre 

é do tipo heterotrófica. Além disso, tendo-se em vista a inexistência de nitrato no 

biofilme (conforme esperado, visto que não se detectou NOB nem AnAOB no 

biofilme), depreende-se que as HB utilizam o nitrito como receptor final de elétrons. 
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5.2 Aplicação 2: Tratamento de sobrenadante de digestores anaeróbios 

de lodo 

A simulação da Aplicação 2 foi realizada utilizando como parâmetros de 

entrada as características da corrente afluente descritas na Tabela 13.  

5.2.1 Concentrações efluentes 

De modo análogo ao realizado para a Aplicação 1, as Tabelas 24, 25 e 26 

mostram as concentrações das frações nitrogenadas efluentes ao reator MABR para 

os 25 cenários (1A a 1Y) simulados nesta aplicação. Os quadrantes em verde escuro 

representam aqueles com valor mais baixo, criando contraste visual que facilite a 

identificação dos resultados mais favoráveis. 

A Tabela 27 apresenta os resultados de remoção de Nitrogênio Total (NT), 

também para os 25 cenários de simulação. Especificamente nesta tabela, os 

resultados em verde escuro representam valores mais altos de remoção (mais 

favoráveis). 

A Tabela 24 apresenta as concentrações de nitrogênio amonical efluentes ao 

reator. 

Tabela 24 – Concentração de N-NH4
+ (mg/L) efluente ao reator MABR – Aplicação 2 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1500 2500 3500 4500 5500 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

200 128,1 247,1 23,7 10,6 10,5 

300 446,5 99,0 346,0 214,4 99,9 

400 603,6 332,7 115,6 410,6 324,4 

500 698,0 578,5 312,8 149,0 459,3 

600 761,3 703,0 437,9 310,9 190,2 

Fonte: Do Autor (2023). 

Observa-se na Tabela 24 que houve ampla distribuição de concentrações, 

com oxidação de quase todo o nitrogênio amoniacal no cenário 2U (10,5 mg N/L) e 

oxidação muito baixa no cenário 2E (761,3 mg/L). Assim como ocorre na aplicação 1, 

os resultados indicam que menores vazões afluentes (maiores TDH) e maiores vazões 
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de ar foram benéficas para a oxidação do nitrogênio amoniacal, enquanto maiores 

vazões afluentes e menores vazões de ar foram prejudiciais devido à limitação de 

oxigênio fornecido pelas membranas para a nitrificação da fase líquida afluente. 

A Tabela 25 apresenta as concentrações de nitrito efluentes ao reator. 

Tabela 25 – Concentração de N-NO2
- (mg/L) efluente ao reator MABR – Aplicação 2 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1500 2500 3500 4500 5500 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

200 0,0 612,3 821,5 493,9 44,1 

300 0,2 0,0 520,9 642,6 748,6 

400 0,6 0,5 0,0 462,4 542,2 

500 1,1 94,0 0,0 0,0 419,0 

600 1,7 113,6 0,0 0,0 0,0 

Fonte: Do Autor (2023). 

Em relação ao nitrito, observa-se na Tabela 25 predominância de baixas 

concentrações efluentes sobretudo na metade da tabela que combina as maiores 

vazões afluentes e menores vazões de ar; nesta metade, observa-se que a 

quantidade de oxigênio fornecida é limitante e consegue promover uma nitritação de 

apenas parte do afluente, como pode ser visto na grande quantidade de nitrogênio 

amoniacal remanescente (Tabela 24). Entretanto, observa-se que praticamente toda 

a fração do nitrogênio amoniacal que chegou a ser oxidada foi removida do sistema 

(oxidada a N2), como pode ser visto na Tabela 27; exceção ocorre nos cenários 2I e 

2J, nos quais observa-se acúmulo de nitrito – possivelmente devido à introdução de 

uma quantidade de oxigênio suficiente para promover a nitritação, porém que começa 

a alterar o tipo de desnitrificação preponderante (autotrófica em baixas vazões de ar 

e heterotrófica em maiores vazões de ar). 

Na metade da tabela com menores vazões afluentes e maiores vazões de ar, 

observa-se que há eficiente nitritação proporcionada pela abundância de oxigênio 

fornecido ao biofilme (Tabela 25). Na maioria dos cenários nesta região, a quantidade 

de oxigênio fornecida é suficiente para propiciar a nitritação, mas não para promover 

a nitratação; isto ocorre devido à alta concentração de nitrogênio amoniacal, que 

favorece as AOB (especialmente na forma de amônia livre), bem como a 
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disponibilidade de oxigênio suficiente para as AOB, mas ainda limitante ao 

crescimento das NOB (VAN HULLE et al., 2010). A situação se altera apenas no 

cenário 2U (44,1 mg/L), no qual a alta vazão de ar e baixa vazão afluente (i.e. alta 

disponibilidade de oxigênio) favorece as NOB e a produção de nitrato (ver Tabela 26) 

(HANAKI et al., 1990; PHILIPS et al., 2002). 

A Tabela 26 apresenta as concentrações de nitrato efluentes ao reator. 

Tabela 26 – Concentração de N-NO3
- (mg/L) efluente ao reator MABR – Aplicação 2 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1500 2500 3500 4500 5500 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

200 5,4 0,0 0,0 370,4 814,2 

300 0,4 4,7 0,0 0,0 0,0 

400 0,2 3,1 2,9 0,0 0,0 

500 0,1 0,2 0,6 1,8 0,0 

600 0,1 0,0 0,4 0,5 1,0 

Fonte: Do Autor (2023). 

Na Tabela 26 observa-se que o efluente apresentou concentrações 

remanescentes de nitrato apenas na região da tabela com maiores vazões de ar e 

com a menor das vazões afluentes (destacadamente, cenários 2P e 2U), em 

decorrência da grande quantidade de oxigênio fornecido pelas membranas ao biofilme 

que propicia a nitrificação completa. Nesta região da tabela, os processos de 

desnitrificação não foram eficazes: pode-se levantar a hipótese de que as bactérias 

anammox foram inibidas em decorrência da grande quantidade de oxigênio fornecida 

pelas membranas ao biofilme; as bactérias heterotróficas, por sua vez, possivelmente 

não foram capazes de utilizar todo o nitrato existente como receptor final de elétrons 

devido à abundância e preferência pelo oxigênio fornecido. 

A Tabela 27 mostra a remoção de Nitrogênio Total obtida no reator. 
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Tabela 27 – Remoção de Nitrogênio Total (NT) no reator MABR – Aplicação 2 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1500 2500 3500 4500 5500 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

200 87% 14% 15% 13% 13% 

300 55% 90% 13% 14% 15% 

400 40% 66% 88% 13% 13% 

500 30% 33% 69% 85% 12% 

600 24% 18% 56% 69% 81% 

Fonte: Do Autor (2023). 

Conforme observa-se na tabela, as maiores taxas de remoção de nitrogênio 

total (NT) deram-se na região intermediária da tabela, aquelas que concentram certa 

proporcionalidade entre as vazões afluentes e de ar (Tabela 27). Observa-se que, 

para uma dada vazão afluente, há uma vazão de ar ótima que permite que a 

nitrificação e a desnitrificação/anammox ocorram no biofilme, maximizando a remoção 

de NT.  

Além disso, observa-se um equilíbrio muito tênue na vazão de ar ótima 

fornecida: para todas as faixas de vazão afluente, um incremento da vazão de ar ótima 

gera uma queda abrupta da remoção de nitrogênio obtida para o reator. Uma possível 

explicação para este fenômeno consiste na inibição simultânea dos processos de 

remoção de nitrogênio conforme a vazão de ar aumenta. Isto pode ser explicado pela 

inibição das bactérias anammox causada pela maior quantidade de oxigênio fornecido 

(maior vazão de ar), ao passo que as bactérias heterotróficas, por sua vez, deixam de 

utilizar o nitrito e o nitrato como receptores finais de elétrons, devido à abundância e 

preferência pelo oxigênio fornecido. 

As simulações mostraram que o cenário que apresenta melhor remoção de 

NT (90%) foi o Cenário 2G, com vazão de ar aplicada de 2500 m3/dia e vazão líquida 

afluente de 300 m3/dia – o equivalente a um tempo de detenção hidráulico de 2,5 dias 

e uma taxa de aplicação de nitrogênio de 1,33 g N/m2/d. A despeito do relativamente 

alto TDH empregado no melhor cenário (2G), é possível observar que mesmo maiores 

vazões líquidas afluentes permitem altas taxas de remoção de NT. O cenário 2Y, com 

vazão de ar aplicada de 5500 m3/dia e vazão líquida afluente de 600 m3/dia – o 

equivalente a um tempo de detenção hidráulico de 1,25 dia e uma taxa de aplicação 
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de 2,67 g N/m2/d – mostra que é possível atingir alta remoção de NT (81%) mesmo 

com TDHs reduzidos.  

Comparativamente, Stamatopoulou (2019) obteve remoção de NT inferior 

operando um reator piloto alimentado com efluente sintético simulando uma corrente 

sidestream, porém empregando baixo TDH e alta taxa de aplicação de nitrogênio. O 

reator foi alimentado com concentração de nitrogênio amoniacal 373 mg N/L e 95 mg/L 

de DQO solúvel, com uma taxa de aplicação de 10,5 g N/m2/d e TDH de apenas 12 h. 

O MABR foi capaz de atingir remoção de nitrogênio de 5,2 g N/m2/d (49% de remoção 

de NT). Por outro lado, Pellicer-Nàcher et al. (2010), obteve alta remoção de nitrogênio 

operando um reator alimentado com efluente sintético com concentração de nitrogênio 

amoniacal afluente de 530 a 780 mg N/L e taxas de aplicação de nitrogênio de até 8,0 

g N/m2/dia. Em seu estágio final, o reator apresentou remoção de NT de 5,53 

g N/m2/dia, o equivalente a 72% de remoção. 

Nesta aplicação, nota-se que a vazão de ar ótima é cerca de 7 a 10 vezes a 

vazão líquida aplicada ao MABR. No cenário em que se observa a maior remoção de 

NT, com vazão de ar 2500 m3/dia e vazão afluente 300 m3/dia, a relação entre a massa 

de oxigênio e a massa de nitrogênio aplicada é de 2,50 g O2/g N – ligeiramente maior 

que a razão ótima de 1,75 g O2/g N para o processo de nitritação parcial/anammox 

reportada por Terada et al. (2007). Isto ocorre devido à interferência da matéria 

orgânica afluente ao MABR que, ainda que em menor concentração relativa (relação 

DQO/N aplicada de valor 1,5) que na Aplicação 1, leva ao crescimento das bactérias 

heterotróficas consumindo parte do oxigênio fornecido.  

As tabelas 28 a 31 mostram as concentrações das frações de DQO efluentes 

ao reator MABR para os 25 cenários (2A a 2Y) simulados nesta aplicação. Os 

quadrantes em verde escuro representam aqueles com valor mais baixo, criando 

contraste visual que facilite a identificação dos resultados mais favoráveis. 

A Tabela 28 apresenta as concentrações de DQO rapidamente biodegradável 

efluentes ao reator. 
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Tabela 28 – Concentração de DQO rapidamente biodegradável (SS) (mg/L) efluente 

ao reator MABR – Aplicação 2 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1500 2500 3500 4500 5500 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

200 2,6 3,5 3,5 1,7 1,7 

300 3,2 3,4 3,7 3,7 3,7 

400 3,4 2,5 4,6 3,9 3,9 

500 3,7 3,0 4,7 5,2 4,1 

600 4,0 3,8 4,3 5,6 5,8 

Fonte: Do Autor (2023). 

Os resultados da Tabela 28 mostram que, em todos os cenários analisados, 

a DQO rapidamente biodegradável (SS) proveniente do sobrenadante de digestores 

anaeróbios (116 mg/L) foi praticamente inteiramente consumida no reator MABR. 

Assim como ocorre na Aplicação 1, para uma dada vazão de ar, menores vazões 

afluentes (maiores TDH) resultaram em menores concentrações de SS, em 

decorrência do maior tempo para consumo desta fração da matéria orgânica pelas 

bactérias heterotróficas do biofilme. 

A Tabela 29 apresenta as concentrações de DQO lentamente biodegradável 

efluentes ao reator. 

Tabela 29 – Concentração de DQO lentamente biodegradável (XS) (mg/L) efluente 

ao reator MABR – Aplicação 2 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1500 2500 3500 4500 5500 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

200 3,0 4,3 4,3 5,1 5,2 

300 4,8 4,5 6,0 6,0 6,0 

400 7,1 7,7 6,4 7,6 7,7 

500 8,9 9,7 7,3 8,1 9,2 

600 10,5 10,8 9,3 8,6 9,3 

Fonte: Do Autor (2023). 

Os resultados da Tabela 29 mostram resultados e fenômenos semelhantes 

aos observados na Aplicação 1. Observa-se que houve hidrólise da DQO lentamente 

biodegradável (XS) afluente ao reator MABR, gerando DQO rapidamente 
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biodegradável (SS), que por sua vez foi praticamente totalmente consumida pelas 

bactérias heterotróficas. 

Nota-se que, para uma dada vazão afluente (TDH), a vazão de ar pouco 

influencia na redução da concentração de DQO lentamente biodegradável (XS) 

(resultado explicado pela não-interferência das concentrações de oxigênio dissolvido 

na taxa de hidrólise). Por outro lado, observa-se que menores vazões afluentes 

(maiores TDH) resultaram sempre em menores concentrações de XS, em decorrência 

do maior tempo para hidrólise desta fração de DQO pelas substâncias extracelulares 

presentes no biofilme.  

A Tabela 30 apresenta as concentrações de DQO inerte solúvel efluentes ao 

reator. 

Tabela 30 – Concentração de DQO inerte solúvel (SI) (mg/L) efluente ao reator 

MABR – Aplicação 2 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1500 2500 3500 4500 5500 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

200 1.128,0 1.128,0 1.128,0 1.128,0 1.128,0 

300 1.128,0 1.128,0 1.128,0 1.128,0 1.128,0 

400 1.128,0 1.128,0 1.128,0 1.128,0 1.128,0 

500 1.128,0 1.128,0 1.128,0 1.128,0 1.128,0 

600 1.128,0 1.128,0 1.128,0 1.128,0 1.128,0 

Fonte: Do Autor (2023). 

Em linha com os modelos matemáticos modernos de tratamento biológico de 

efluentes, o modelo implementado considera que não há geração ou consumo de 

DQO inerte solúvel (SI) no reator MABR. A concentração de SI efluente é, portanto, 

idêntica em todos os cenários e igual à SI afluente ao MABR (proveniente do 

sobrenadante de digestores anaeróbios), como se observa na Tabela 30. 

A Tabela 31 apresenta as concentrações de DQO inerte particulada efluentes 

ao reator. 
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Tabela 31 – Concentração de DQO inerte particulada (XI) (mg/L) efluente ao reator 

MABR – Aplicação 2 

  Vazão de ar (m³/d) 

  1500 2500 3500 4500 5500 

Vazão afluente 
ao reator (m³/d) 

200 205,6 208,6 215,4 216,8 220,6 

300 198,3 206,0 204,1 208,2 211,7 

400 192,3 194,7 203,8 200,9 203,6 

500 188,7 189,6 201,0 201,6 198,3 

600 186,3 187,9 195,7 200,5 200,6 

Fonte: Do Autor (2023). 

Observa-se na Tabela 31 que há geração de DQO inerte particulada (XI) no 

reator MABR devido ao decaimento (morte e decomposição) de todos os grupos de 

microrganismos presentes no biofilme. Assim como na Aplicação 1, observa-se que a 

concentração efluente desta fração inerte é ligeiramente maior em vazões afluentes 

reduzidas, devido ao efeito de (baixa) diluição desta fração inerte no efluente.  

 

5.2.2 Estudo do melhor cenário 

Como pode ser visto na Tabela 27, o cenário 2G foi aquele que proporcionou 

a melhor remoção de NT no efluente final (90%). Para discussão dos fenômenos que 

ocorrem no reator, apresenta-se a seguir a caracterização do biofilme e do efluente 

final obtidos na simulação deste cenário. 

A Figura 15 mostra a curva de crescimento do biofilme e a Figura 16 apresenta 

as concentrações dos componentes dissolvidos e particulados na fase líquida, ao 

longo do tempo de operação simulado (3650 dias).  
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Figura 15 – Curva de crescimento do biofilme - Cenário 2G (Remoção NT = 90%) 

 

Fonte: Do Autor (2023). 

Figura 16 – Concentrações na fase líquida - Cenário 2G (Remoção NT = 90%) 

 

Fonte: Do Autor (2023). 
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A curva de crescimento do biofilme (Figura 15) mostra que, após cerca de 200 

dias de operação, o biofilme atinge sua espessura máxima (0,001 m). Conforme 

esperado, as concentrações na fase líquida (Figura 16) mostram-se estáveis após 

este período, indicando que o reator está trabalhando em estado estacionário. 

Analisando-se a composição dos compostos nitrogenados no efluente, 

observa-se que a concentração de nitrogênio amoniacal (NH4
+) na fase líquida caiu 

de 1.000,0 mg N/L para 99,0 mg N/L, com uma pequena fração sendo oxidada a nitrato 

(NO3
-), com concentração 4,7 mg N/L – o que sugere a possibilidade de ocorrência do 

processo de desamonificação. Observa-se que a maior parte do nitrogênio foi oxidado 

a nitrogênio gasoso (N2), com a desnitrificação e/ou anammox gerando 893,9 mg N/L 

de nitrogênio nesta forma. Não foi encontrado nitrito (NO2
-) na fase líquida; também 

não se observa oxigênio dissolvido (O2) na fase líquida, sugerindo que a geração de 

nitrato ocorre inteiramente no biofilme (sem ocorrência no líquido). 

Em relação à matéria orgânica, a concentração de DQO do tipo lentamente 

biodegradável (XS) foi reduzida de 96,0 mg/L para 4,5 mg/L, devido ao fenômeno de 

hidrólise que propicia a quebra e transformação desta fração orgânica em DQO 

rapidamente biodegradável (SS). A fração rapidamente biodegradável (SS), com 

concentração 116,0 mg/L no afluente, entretanto, foi reduzida (ao invés de aumentar) 

a 3,4 mg/L em virtude do consumo pelas bactérias heterotróficas (HB) do biofilme.  

A DQO particulada inerte (XI) aumentou de 161,0 mg/L para 206,0 mg/L, em 

razão do decaimento dos microrganismos heterotróficos e autotróficos – parte da 

massa morta torna-se inerte (XI), enquanto outra parte torna-se biodegradável 

novamente (na forma de XS e XN). Por outro lado, não houve aumento da DQO solúvel 

inerte (SI), mantida em 1.128,0 mg/L. 

Nas Figuras 17 e 18 são apresentados o perfil de concentrações particuladas 

e o perfil de concentrações dissolvidas no biofilme, respectivamente. Os perfis de 

concentrações mostram a composição do biofilme no 3600º dia de operação, 

representando o biofilme após a fase inicial de crescimento e estabilização. O eixo 

das abcissas (z) em ambas as figuras representa o biofilme conforme sua distância à 
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membrana, sendo que o valor mínimo (zero) representa a interface do biofilme com a 

membrana e o valor máximo (0,001 m) representa a interface biofilme-líquido. 

Figura 17 – Perfil de concentrações particuladas no biofilme - Cenário 2G (Remoção 

NT = 90%) 

Fonte: Do Autor (2023). 

Observa-se que, após 3600 dias de operação, a região central do biofilme foi 

tomada pelo material particulado inerte gerado pelo decaimento de microrganismos 

autotróficos e heterotróficos. Dentre os microrganismos autotróficos, encontra-se 

grande quantidade de bactérias oxidantes de amônia (AOB) na região próxima à 

membrana, devido à maior afinidade destas ao oxigênio (em comparação com os 

demais microrganismos autotróficos); além destas, observa-se a presença de 

bactérias anammox (AnAOB) na região externa do biofilme, região onde espera-se 

que as concentrações de oxigênio sejam menores.  

Não é possível detectar a presença de bactérias oxidantes de nitrito (NOB), o 

que permite concluir que a concentração de nitrato encontrada na fase líquida é 
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proveniente do processo de desamonificação. Sabendo-se que a produção 

estequiométrica de nitrato no processo de nitritação parcial/anammox (Equação ( 4 )) 

é de 0,112 gramas de N-NO3
- por grama de N removido, calcula-se que os 4,7 mg N/L 

de nitrato encontrados na fase líquida foram resultado da remoção de ao menos 42,0 

mg N/L da fase líquida afluente. Entretanto, este número pode ser significativamente 

maior, visto que parte do nitrato produzido no processo de desamonificação pode ter 

sido consumido no próprio biofilme pelas bactérias heterotróficas (desnitrificação 

heterotrófica), em uma interessante coexistência dos processos de desnitrificação 

autotrófica e heterotrófica no biofilme. 

O aparecimento de bactérias anammox no biofilme pode ser explicada pela 

menor relação DQO/N do sobrenadante de digestores anaeróbios (em comparação 

com a Aplicação 1), cuja relação resulta no valor 1,5. Conforme explicado 

anteriormente, efluentes com relação DQO/N acima 2,0 são prejudiciais à população 

de bactérias anammox, devido ao favorecimento do crescimento das bactérias 

heterotróficas em detrimento daquelas (CHAMCHOI et al., 2008; ZHANG et al., 2015).  

As bactérias heterotróficas (HB) apresentam picos de concentração em dois 

pontos do biofilme: na região que dista cerca de 0,09 mm da membrana (1.501 mg 

DQO/L) e na região que dista cerca de 0,66 mm da membrana (1.500 mg DQO/L). As 

concentrações relativamente baixas de HB e seu posicionamento no biofilme (sem 

dominar a extremidade em contato com a membrana, onde o oxigênio é abundante, 

nem a extremidade em contato com a fase líquida, onde a matéria orgânica é 

abundante) mostram que as estratégias de limitação de ar (oxigênio) fornecido às 

membranas e o tipo de efluente em questão (sobrenadante de digestores anaeróbios 

com reduzida relação DQO/N) permitem a coexistência das bactérias AOB 

(preponderantes na extremidade interna do biofilme) e AnAOB (preponderantes na 

extremidade externa do biofilme) com as HB. Percebe-se que as HB localizam-se 

estrategicamente próximo às regiões onde há geração de nitrito (região dominada 

pelas AOB) e geração de nitrato (região dominada pelas AnAOB), elementos 

utilizados como receptores finais de elétrons pelas HB quando há limitação de 

oxigênio. 
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 A DQO lentamente biodegradável (XS) também é encontrada no biofilme, 

observando-se picos de concentração na extremidade próxima ao contato com a 

membrana (146,6 mg DQO/L) e na região que dista cerca de 0,66 mm da membrana 

(99,9 mg DQO/L). O nitrogênio orgânico particulado (XN) segue o mesmo padrão, com 

picos de concentração na extremidade próxima ao contato com a membrana e na 

região que dista cerca de 0,66 mm da membrana, porém sempre em concentrações 

baixas (< 15,0 mg N/L). A predominância destas frações particuladas orgânica (XS) e 

nitrogenada (XN) na região interna do biofilme e coincidentemente na mesma região 

em que há pico de concentrações de microrganismos ativos (AOB e HB, 

respectivamente) sugere que os componentes XS e XN são gerados pelo decaimento 

das AOB e HB, ao invés de adentrar a matriz de biofilme por difusão da fase líquida 

para o biofilme. Não se observa um pico de XS ou XN na extremidade externa do 

biofilme, onde estão concentradas as bactérias AnAOB, devido à taxa de decaimento 

destas (0,003 d-1) muito inferior àquela das AOB e HB (0,13 d-1 e 0,62 d-1, 

respectivamente) (HAO et al., 2002b; HENZE et al., 2000; WIESMANN, 1994). 
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Figura 18 – Perfil de concentrações dissolvidas no biofilme - Cenário 2G (Remoção 

NT = 90%) 

 

 Fonte: Do Autor (2023). 

O perfil de concentrações das frações dissolvidas do biofilme (Figura 18) 

mostra que a DQO rapidamente biodegradável (SS) é encontrada na extremidade 

externa com concentração (3,2 mg/L) próxima à existente na fase líquida, difundindo 

no biofilme até a extremidade em contato com a membrana – onde apresenta 

concentração de 1,6 mg/L. A prevalência da SS na região externa do biofilme indica 

que o consumo desta matéria orgânica pelas HB ocorre majoritariamente nas 

camadas internas do biofilme. A DQO solúvel inerte (SI), por sua vez, manteve-se em 

1.128,0 mg/L no biofilme. 

O nitrogênio amoniacal apresenta comportamento semelhante: apresenta 

concentração (98,2 mg N/L) próxima à existente na fase líquida em sua extremidade 

externa, diminuindo no biofilme até a extremidade em contato com a membrana – 

onde apresenta concentração de 89,9 mg N/L. A menor concentração na região 

próxima ao biofilme se deve ao consumo deste componente nitrogenado pelas AOB 

que se concentram na região próxima à membrana. 
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As concentrações de oxigênio dissolvido são baixas em todo o biofilme, com 

concentração relevante (0,24 mg/L) apenas na extremidade em contato com a 

membrana, reduzindo rapidamente para zero conforme se aproxima da região em 

contato com a fase líquida; isto mostra que a remoção de nitrogênio máxima (cenário 

2G) ocorre quando há limitação de oxigênio no biofilme, sendo o oxigênio rapidamente 

consumido pelas AOB e HB ainda na extremidade interna do biofilme.  

As concentrações de nitrito no biofilme apresentam comportamento 

semelhante: há maior concentração na extremidade em contato com a membrana (5,1 

mg N/L), onde também há concentração das AOB, diminuindo a concentração ao 

longo do biofilme (chegando a zero na extremidade externa).  

Em relação ao nitrato, observa-se concentração ligeiramente maior (4,7 mg 

N/L) na extremidade externa do biofilme em comparação com a concentração próxima 

à membrana (4,5 mg N/L); a maior concentração de nitrato na região externa do 

biofilme coincide com o pico da concentração de AnAOB, o que corrobora a tese de 

que se trata de um sub-produto do processo de desamonificação. 

O nitrogênio gasoso apresenta concentração ligeiramente maior (897,0 mg 

N/L) na extremidade interna do biofilme que na extremidade externa (894,5 mg N/L). 

A maior concentração de nitrogênio gasoso nas camadas internas sugere que a 

desnitrificação ocorre com maior intensidade nesta região do biofilme. Como não 

foram encontradas bactérias anammox (AnAOB) nesta região, mas foram 

encontradas bactérias heterotróficas (HB), conclui-se que a desnitrificação que ocorre 

é majoritariamente do tipo heterotrófica – embora, como discutido anteriormente, 

também se observe o processo de remoção autotrófica de nitrogênio 

(desamonificação). Além disso, tendo-se em vista a inexistência de bactérias 

oxidantes de nitrito (NOB) no biofilme (Figura 17), depreende-se que as HB utilizam o 

nitrito (ao invés de nitrato) como receptor final de elétrons. O nitrito consumido pelas 

HB é gerado tanto pelas AOB quanto pelas AnAOB, em uma interessante coexistência 

dos processos de remoção de nitrogênio heterotrófica e autotrófica. 
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6 AVALIAÇÃO DOS RESULTADOS E CONSIDERAÇÕES FINAIS  

A modelagem matemática de reatores biológicos constitui uma importante 

ferramenta para pesquisa e projetos na área de tratamento de efluentes. Ela permite 

antecipar os resultados esperados com a operação dos reatores e compreender como 

os diversos parâmetros operacionais influenciam seu desempenho, poupando tempo 

e recursos que seriam despendidos para avaliar diversos cenários de operação. 

Os resultados obtidos nas 50 simulações mostram que o modelo 

implementado no AQUASIM representa coerentemente os fenômenos físico-químicos 

e biológicos que ocorrem no reator MABR. As simulações realizadas para as 

Aplicações 1 e 2 indicam a viabilidade técnica do emprego do reator MABR para 

remoção de nitrogênio de efluentes, embora com diferenças importantes entre ambas. 

Na Aplicação 1, simulando o emprego do reator MABR no pós-tratamento de 

reatores UASB empregados para esgoto doméstico, observa-se que existe uma vazão 

de ar que otimiza a remoção de NT para cada uma das vazões líquidas afluentes (ou 

seja, para cada TDH); as simulações indicam que a vazão de ar ótima é cerca de 2 a 

3 vezes menor que a vazão líquida aplicada ao reator MABR. Aplicando-se as vazões 

de ar ótimas, os resultados mostraram taxas de remoção de NT variando de 50%, 

para TDH de 3h, a 75%, para TDH de 6h.  

Em relação à matéria orgânica, observa-se que a DQO lentamente 

biodegradável sofreu redução do valor inicial de 120,0 mg/L para valores entre 33,1 e 

64,8 mg/L (a depender do cenário); claramente observa-se que o TDH é determinante 

na hidrólise dos compostos orgânicos e consequente redução desta fração de DQO, 

enquanto a vazão de ar pouco influencia neste processo. 

A hidrólise acabou por gerar DQO rapidamente biodegradável, a qual é 

majoritariamente consumida no próprio reator MABR: os resultados mostraram 

concentrações desta fração orgânica variando de 3,2 a 22,5 mg/L. Para este tipo de 

DQO, entretanto, tanto o TDH quanto a vazão de ar aplicada exerceram grande 

influência na remoção da DQO rapidamente biodegradável – maiores TDH e menores 

vazões de ar resultaram em melhores taxas de remoção. A DQO inerte solúvel não 
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sofreu alteração e a DQO inerte particulada sofreu pequeno incremento (aumento de 

28,0 para 39,0 mg/L no pior cenário). 

Analisando-se o cenário que levou à maior remoção de NT (75%), com taxa 

de aplicação de nitrogênio de 0,53 g N/m2/dia, observou-se que a concentração de 

nitrogênio amoniacal na fase líquida caiu de 40,0 mg N/L para 9,7 mg N/L; pequena 

parte do nitrogênio foi oxidada a nitrito (0,1 mg N/L), enquanto a maior parte foi 

transformada em nitrogênio gasoso (29,6 mg N/L). Não foi encontrado nitrato no 

efluente. Embora não se tenha registro de estudos experimentais empregando o 

MABR para pós-tratamento de efluentes de reatores UASB, os resultados obtidos 

foram ligeiramente melhores que os encontrados em estudos aplicando-o para 

efluentes com baixa concentração de nitrogênio amoniacal (BUNSE et al., 2020; 

AUGUSTO et al., 2018). A obtenção de resultados melhores que os reportados na 

literatura é esperada, visto que trata-se do cenário otimizado para remoção de NT. 

O perfil de concentrações particuladas neste cenário mostra a inexistência de 

bactérias anammox (AnAOB) no biofilme, mas observa-se concentração significativa 

de bactérias heterotróficas (HB) na extremidade interna do biofilme. Isto indica que a 

desnitrificação que ocorre é do tipo heterotrófica, com utilização do nitrito como 

receptor final de elétrons. O perfil de concentrações dissolvidas mostra que não há 

nitrato no biofilme, o que corrobora a tese de que não ocorre processo de 

desamonificação no reator. O processo provavelmente não ocorre devido à relação 

entre DQO/N afluente ao MABR resultar no valor 4,6, considerado elevado para o 

processo anammox (CHAMCHOI et al., 2008; ZHANG et al., 2015). 

A DQO lentamente biodegradável (XS) foi reduzida de 120,0 mg/L para 43,6 

mg/L e, devido ao fenômeno de hidrólise, observou-se o aparecimento de uma fração 

rapidamente biodegradável (SS) de concentração 13,7 mg/L. A DQO particulada inerte 

(XI) aumentou de 28,0 mg/L para 37,6 mg/L, em razão do decaimento dos 

microrganismos heterotróficos e autotróficos, enquanto a DQO solúvel inerte (SI) 

manteve-se em 37,0 mg/L. A soma de todas as frações de DQO resulta em 131,9 

mg/L.  
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A concentração de matéria orgânica em termos de DBO dos esgotos 

predominantemente domésticos, entretanto, costuma ser da ordem de metade de sua 

concentração de DQO nos esgotos brutos (JORDÃO e PESSOA, 2017); no esgoto 

tratado, espera-se que esta fração seja ainda menor devido ao consumo da matéria 

orgânica biodegradável nos reatores. É possível, portanto, prever que a DBO efluente 

ao MABR seja inferior a 66,0 mg/L, atendendo ao preconizado pela Resolução 

CONAMA nº 430/2011 (BRASIL, 2011), que limita a concentração de DBO para 

lançamento de esgoto sanitário em 120,0 mg/L. 

Na Aplicação 2, a qual simula o emprego do reator MABR no tratamento do 

sobrenadante de digestores anaeróbios de lodo, observa-se que também existe uma 

vazão de ar que otimiza a remoção de NT para cada uma das vazões líquidas 

afluentes (para cada TDH); as simulações indicam que a vazão de ar ótima é cerca 

de 7 a 10 vezes maior que a vazão líquida aplicada ao reator MABR. Aplicando-se as 

vazões de ar ótimas, os resultados mostraram taxas de remoção de NT variando de 

81%, para TDH de 1,25 dias e taxa de aplicação de nitrogênio de 2,67 g N/m2/d, a 

90%, para TDH de 2,5 dias e taxa de aplicação de nitrogênio de 1,33 g N/m2/d. As 

remoções de nitrogênio total acima de 80% encontradas em todas as faixas de TDH 

podem ser consideradas satisfatórias para reduzir a carga de nitrogênio recirculada 

aos reatores de tratamento da corrente principal. 

Especificamente nesta aplicação, observa-se um equilíbrio muito tênue na 

vazão de ar ótima fornecida: para todas as faixas de vazão afluente, um incremento 

da vazão de ar ótima gera uma queda abruta da remoção de nitrogênio conseguida 

no reator. Uma possível explicação para este fenômeno consiste na inibição 

simultânea dos processos de desnitrificação (autotrófica e heterotrófica) conforme a 

vazão de ar aumenta acima de determinado limite. Isto pode ser explicado pela 

inibição das bactérias anammox causada pela maior quantidade de oxigênio fornecido 

(maior vazão de ar), ao passo que as bactérias heterotróficas, por sua vez, deixam de 

utilizar o nitrito e o nitrato como receptores finais de elétrons, devido à abundância e 

preferência pelo oxigênio fornecido. 

Em relação à DQO, observa-se que a DQO lentamente biodegradável sofreu 

redução do valor inicial de 96,0 mg/L para valores abaixo de 6,0 mg/L em todos os 
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cenários simulados. A DQO rapidamente biodegradável, por sua vez, sofreu redução 

do valor inicial de 116,0 mg/L para valores abaixo de 11,0 mg/L em todos os cenários. 

A DQO inerte solúvel não sofreu alteração e a DQO inerte particulada sofreu pequeno 

incremento (aumento de 161,0 para 220,6 mg/L no pior cenário). 

Analisando-se o cenário que levou à maior remoção de NT (90%), 

empregando-se taxa de aplicação de nitrogênio de 1,33 g N/m2/d, observa-se que a 

concentração de nitrogênio amoniacal na fase líquida caiu de 1.000,0 mg N/L para 

99,0 mg N/L. Pequena parte do nitrogênio foi oxidada a nitrato (4,7 mg N/L), sendo a 

maior parte transformada em nitrogênio gasoso (893,9 mg N/L); não foi detectado 

nitrito na fase líquida. Este resultado é ligeiramente melhor que o encontrado em 

estudos aplicando o MABR para efluentes sintéticos com alta concentração de 

nitrogênio amoniacal, porém empregando-se taxas de aplicação de nitrogênio 

consideravelmente maiores que a da simulação (STAMATOPOULOU, 2019; 

PELLICER-NÀCHER et al., 2010). 

O perfil de concentrações particuladas neste cenário mostra o aparecimento 

de bactérias anammox (AnAOB) na região externa do biofilme, além de uma 

concentração de bactérias heterotróficas (HB) menor e melhor distribuída no biofilme, 

o que permite afirmar que parte da remoção de nitrogênio é do tipo autotrófica. As 

concentrações relativamente baixas de HB e seu posicionamento no biofilme (sem 

dominar a extremidade em contato com a membrana, onde o oxigênio é abundante, 

nem a extremidade em contato com a fase líquida, onde a matéria orgânica é 

abundante) mostram que as estratégias de limitação de ar (oxigênio) fornecido às 

membranas e o tipo de efluente em questão (sobrenadante de digestores anaeróbios 

com reduzida relação DQO/N) permitem a coexistência das bactérias AOB 

(preponderantes na extremidade interna do biofilme) e AnAOB (preponderantes na 

extremidade externa do biofilme) com as HB. 

O crescimento das AnAOB foi favorecido pela relação DQO/N 

consideravelmente menor nesta aplicação, de valor resultante 1,5, o que permite às 

AnAOB competir e coexistir com as HB. Não foi detectada presença de bactérias 

oxidantes de nitrito (NOB) no biofilme; o aparecimento de nitrato na fase líquida, 

portanto, pode ser creditado à ocorrência do processo de desamonificação. 
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A partir da produção estequiométrica de nitrato no processo de nitritação 

parcial/anammox, calcula-se que os 4,7 mg N/L de nitrato encontrados na fase líquida 

foram resultado da remoção de ao menos 42,0 mg N/L da fase líquida afluente. 

Entretanto, este número pode ser significativamente maior, visto que parte do nitrato 

produzido no processo de desamonificação pode ter sido consumido no próprio 

biofilme pelas bactérias heterotróficas (desnitrificação heterotrófica), em uma 

interessante coexistência dos processos de desnitrificação autotrófica e heterotrófica. 

A DQO lentamente biodegradável (XS) foi reduzida de 96,0 mg/L para 4,5 

mg/L, enquanto a concentração da fração rapidamente biodegradável (SS) foi reduzida 

de 116,0 mg/L para 3,4 mg/L. A significativa redução das frações biodegradáveis 

indica eficiente consumo destas pelas HB, certamente auxiliado pelo elevado TDH 

(2,5 dias) empregado neste cenário. 

O modelo matemático de MABR implementado no AQUASIM apresenta 

limitações: o modelo de biofilme não leva em consideração, por exemplo, as reações 

envolvendo a biomassa suspensa originada pelo desprendimento de biofilme das 

membranas, as quais contribuiriam para aumentar a remoção de nitrogênio e de DQO 

biodegradável. Além disso, o AQUASIM modela adequadamente o parâmetro vazão 

de ar fornecida às membranas, mas não a pressão de ar aplicada (a qual também 

possui influência sobre a taxa de transferência de oxigênio ao biofilme).  

A despeito destas limitações, o modelo matemático mostrou-se uma poderosa 

ferramenta para simular a eficiência do reator MABR no tratamento de dois tipos de 

efluentes anaeróbios comumente encontrados em ETEs no Brasil, permitindo 

confirmar a viabilidade técnica de ambas aplicações. Este trabalho servirá como base 

para futuros estudos em escala piloto e real, sugerindo faixas de vazão de ar e TDH 

que maximizam a remoção de NT. 
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7 CONCLUSÕES 

Os resultados obtidos nas 50 simulações realizadas para o MABR permitem 

concluir que: 

• O modelo matemático implementado no AQUASIM representa coerentemente 

os processos físico-químicos e biológicos que ocorrem nos reatores MABR; 

• Os resultados indicam viabilidade técnica da utilização do reator MABR com 

objetivo de remoção de nitrogênio em ambas aplicações. Na Aplicação 1 

(efluentes de reatores UASB) obteve-se remoção de NT de 75% (TDH de 6h e 

taxa de aplicação de nitrogênio 0,53 g N/m2/dia) e na Aplicação 2 

(sobrenadante de digestores anaeróbios de lodo) atingiu-se remoção de 90% 

(TDH de 2,5 dias e e taxas de aplicação de nitrogênio 1,33 g N/m2/dia); 

• Foram observados melhores resultados de remoção de NT quando havia 

proporcionalidade entre a vazão de ar fornecida e a vazão líquida aplicada. Na 

Aplicação 1, as simulações mostraram que a vazão de ar ótima é cerca de 2 a 

3 vezes menor que a vazão líquida aplicada ao MABR; na Aplicação 2, a vazão 

de ar ótima é 7 a 10 vezes maior que a vazão líquida aplicada ao reator; 

• Na Aplicação 1, o mecanismo de remoção de nitrogênio observado no melhor 

cenário foi unicamente a desnitrificação heterotrófica, ao passo que na 

Aplicação 2 observou-se remoção tanto do tipo autotrófica (desamonificação) 

quanto heterotrófica. A relação DQO/N parece exercer papel importante no 

mecanismo de remoção de nitrogênio encontrado, em concordância com o 

reportado por outros autores.
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