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RESUMO 

O presente trabalho estudou o tratamento de água negra simulada (esgoto sanitário com efluente 

suíno) em reator UASB (upflow anaerobic sludge blancket) mesofílico com DQO (demanda química 

de oxigênio) de entrada de 958,489 ± 489,2mg/L, TDH (tempo de detenção hidráulica) de 1,8 ± 1,8d e 

COV (carga organica volumética) de 0,2 ± 0,2 KgDQO/m³d. Avaliou-se, ainda, o efeito da 

suplementação de metais traço (Fe, Ni, Mn, Ba, Se, Co e Cu) na AME (atividade metanogênica 

específica) do lodo utilizado como inóculo de partida do reator. Os ensaios com metais traços foram 

realizados em batelada utilizando o método Plackett Burman para planejar o experimento. Foram 

observados valores nitrogênio amoniacal junto a entrada do reator de 197,37 ± 84,3mgN/L, no entanto, 

o reator apresentou remoção de DQO de 61,7% ± 15%, demonstrando que não houve efeito tóxico da 

amônia no meio. Os resultados dos ensaios em batelada demonstraram efeito negativo estatisticamente 

significativo das adições de Ba e Mn sobre a AME, contudo, o Cu e o Se apresentaram efeito positivo, 

embora não estatisticamente significativos, indicando que a produção de metano a partir de água negra 

pode ser estimulada com a suplementação desses metais. 

 

Palavras-chave: reator UASB, água negra simulada, metais traço, atividade metanogênica específica, 

planejamento Plackett-Burman.  

ABSTRACT 

The present work studied the treatment of simulated black water (sewage with swine 

wastewater) in UASB (upflow anaerobic sludge blancket) mesophilic with input COD (chemical oxygen 

demand) of 958,489 ± 489,2mg /L, HRT (hydraulic retention time) of 1.8 ± 1.8d and OLR (organic 

loading rate) 0.2 ± 0.2 kgCOD/m³d. This work also evaluated the effect of supplementation of trace 

metals (Fe, Ni, Mn, Ba, Se, Co e Cu) on the SMA (specific methanogenic activity) of the seed inoculum 

used in reactor startup. The trace metals assay were performed in batch mode using Plackett-Burman 

method of the design of the experiments. Despite of the ammonia nitrogen values at the inffluet of 

197.37 ± 84.3mgN/L reactor, the reactor presented COD removal of 61.7% ± 15%, indicating no toxic 

effect of ammonia. The results of the batch mode assays showed that a negative statistically significant 

effect of the addition of Ba and Mn on the SMA of the sludge, however, Cu and Se presented positive 

effect, although not statistically significant, which indicates that the methane production from black 

water might be enhanced by the supplementation of these metals. 

 

Key words: UASB reactor, simulated black water, trace metals, specific methanogenic activity, 

Plackett-Burman design 
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1. INTRODUÇÃO  

 

Com a Revolução Industrial de 1760 na Inglaterra, a população que em sua maioria 

residia no campo, passou a viver nas cidades. No Brasil, entre os anos 1960 e 1970, houve um 

grande fluxo de pessoas do campo para as cidades em busca de melhores condições de vida. 

Com isto, tivemos a ocupação sem planejamento das cidades, aumento na produção de esgoto 

sanitário, uma vez que as cidades foram se desenvolvendo próximo a corpos de água. Como 

consequências desta ocupação sem planejamento observou-se a contaminação de águas 

superficiais e subterrâneas, diminuição do oxigênio dissolvido na mesma, aumento da carga 

orgânica nas águas, aumento da mortalidade de peixes devido à poluição, eutrofização, 

proliferação e carreamento de patógenos, hormônios e fármacos.  

De acordo com o Plano Nacional de Saneamento Básico em 2013 (SNIS, 2015) a média 

brasileira de cidades que eram abastecidas pela rede de distribuição de água era de 82,5%. A 

média de cidades que possuíam coleta de esgoto era de 48,6% enquanto a média de cidades 

brasileiras que possuíam tratamento de esgoto era de apenas 39% das que possuíam coleta. 

Sendo assim, podemos analisar que menos da metade das cidades brasileiras possuem rede 

coletora de esgoto.  

Devido ao contato com água, solo ou ambientes contaminados com organismos 

patogênicos de origem entérica pode-se adquirir febre tifóide com febre contínua, mal-estar, 

manchas rosadas no corpo; febre paratifoide com febre contínua, manchas róseas, diarreia; 

cólera com diarreia, vômitos, desidratação, câimbras musculares; hepatite A com febre, mal-

estar, falta de apetite, náuseas, dores abdominais; amebíase com febre, calafrios, diarreia; 

giardíase com diarreia, fraqueza, cólica abdominal; leptospirose que pode levar a complicações 

hepáticas e renais.  

De acordo com Lorntz et al (2006), em publicação ao The Pediatric Infectious Disease 

Journal, crianças com diarréia durante sua infância podem ter problemas associados a 

imparidade física, problemas no crescimento e no desenvolvimento cognitivo. Tais problemas 

poderiam levar posteriormente a sociedade ter gastos com o tratamento destes indivíduos, os 

quais poderiam ser evitados, se houvesse uma estrutura sanitária adequada. A pesquisa 

realizada por Lorntz et al (2006) foi desenvolvida junto às cidades do nordeste brasileiro. 

É de suma importância que se estude formas cada vez mais adequadas de se tratar o 

esgoto sanitário, a fim de que novas descobertas sejam realizadas e que ajudem a desenvolver 

tecnologias que posteriormente sejam utilizadas para a melhoria da qualidade de vida da 
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população. Como alternativa a vigente forma de separação e tratamento do esgoto sanitário, 

apresenta-se a proposta de captação e tratamento de água negra (fezes, urina), separadamente 

das águas cinzas (pias, máquinas de lavar, chuveiros), a fim de obter-se tratamentos com 

menores custos e de forma mais eficaz e possível reuso. Desta forma, o presente trabalho aborda 

a questão do tratamento de água negra simulada (esgoto sanitário com efluente proveniente de 

suinocultura), com a parceria de pesquisadores da EESC – USP de São Carlos, NIIO-KNAW 

(Netherlands Institute of Ecology) da Holanda e Faculdade de Engenharia – Unesp em Bauru, 

que em seus estudos avaliaram a recuperação de nutrientes com a utilização de microalgas, a 

partir de água negra.  

A água negra consiste na contribuição advinda dos vasos sanitários, enquanto a água 

cinza, na contribuição advinda de pias de banheiro, cozinha, águas descartadas de máquinas de 

lavar roupa e louça, chuveiros. O tratamento de ambas pode ser realizado de forma 

completamente diferente.  

A atual proposta de tratamento de água negra simulada (mistura de esgoto sanitário com 

dejetos suínos) mostra-se como alternativa de tratamento para este efluente mais concentrado, 

visando a remoção de matéria orgânica, através da utilização de um reator UASB (reator 

anaeróbio de fluxo ascendente), além da recuperação de nutrientes através de utilização de 

microalgas em etapas posteriores, como também a desinfecção ao final do processo. 

Objetivando-se em etapas subsequentes fechar o ciclo de recuperação de micronutrientes, com 

as algas que podem ser utilizadas como fertilizante, além da possível recuperação do gás 

metano gerado, como fonte de energia e a possibilidade de reutilização do esgoto sanitário 

tratado por exemplo em águas utilizadas em vasos sanitários, dentre outros fins.   

Sendo que este projeto de mestrado se restringiu a avaliação do desempenho do reator 

UASB em escala piloto para o tratamento de água negra simulada. Como proposta para a 

melhoria de desempenho do reator UASB no tratamento deste efluente concentrado, realizou-

se simultaneamente testes contínuos em bateladas utilizando o mesmo lodo e efluente simulado 

com diferentes adições de micronutrientes (metais) a fim de se obter os resultados da atividade 

metanogênica do lodo utilizado no reator, com e sem a adição de micronutrientes. 

 

2. OBJETIVOS 

 

O objetivo deste trabalho foi avaliar o desempenho de partida de um reator UASB (reator 

anaeróbio de fluxo ascendente) em escala piloto para o tratamento de água negra simulada 
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(ANS) e estudar o  efeito da suplementação de metais traço na produção de metano a partir da 

ANS. 

 

2.1 OBJETIVOS ESPECÍFICOS  

 

 Avaliação do desempenho da partida do reator UASB em escala piloto quanto 

ao aumento gradativo da carga orgânica no tratamento de ANS; 

 Verificação de possível efeito inibitório da amônia, presente na ANS, sobre a 

performance do reator UASB; 

 Investigação da capacidade do reator em estabilizar a carga de sólidos voláteis 

provenientes da ANS; 

 Determinação de efeito positivo ou negativo da adição dos metais Fe, Ni, Mn, 

Ba, Se, Co e Cu na produção de metano a partir de ANS, utilizando o 

planejamento Plackett-Burman. 

 

3. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

3.1  SISTEMA URBANO DE COLETA DE ESGOTO  

 

As águas residuárias podem ter origem com esgoto doméstico, esgoto industrial, 

infiltrações provenientes de águas de chuva, águas pluviais, dentre outras. No Brasil, a lei 

11.445 de 5 de janeiro de 2007 (BRASIL, 2015), estabeleceu diretrizes nacionais para o 

saneamento básico. No Estado de São Paulo o decreto 5.916/75 (BRASIL, 2016) em seu artigo 

13 diz “É expressamente proibida a introdução direta ou indireta de águas pluviais nos ramais 

domiciliares de esgotos sanitários”, entretanto verifica-se ainda a existência de ligações 

clandestinas entre a rede de águas pluviais e a rede de esgoto sanitário.  

 

3.2 ESGOTO SANITÁRIO 

 

De acordo com Metcalf e Eddy (1991) esgoto sanitário pode ser definido como a 

combinação de líquido ou água que transporta resíduos, lixo de residências, instituições, 

comércios e estabelecimentos industriais juntamente com águas subterrâneas, águas 
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superficiais e água de chuva que possam estar presentes.  A definição encontrada na legislação 

brasileira de acordo com a resolução CONAMA 430/2011 (MMA,2015), esgoto sanitários 

“denominação genérica, para despejos líquidos residenciais, comerciais, águas de infiltração na 

rede coletora, os quais podem conter parcela de efluentes industriais e efluentes não 

domésticos.”  

 Se não tratado, matéria orgânica presente no esgoto acumulado poderá se decompor da, 

levando à produção de gases com maus odores. O esgoto doméstico e certos efluentes 

industriais não tratados contém, ainda, organismos patogênicos, causadores de doenças, e 

podem também apresentar componentes tóxicos. Além disso, os esgotos podem apresentar 

elevadas concentrações de nitrogênio e fósforo, levando ao crescimento exagerado de plantas 

aquáticas e algas, causando a eutrofização corpos receptores Metcalf e Eddy (1991). Portanto 

é necessário a remoção dos resíduos indesejáveis, através de tratamento e correta disposição. 

A produção de esgoto sanitário pode ser estimada de acordo com o consumo de água. 

No Brasil, de acordo com Von Sperling (2007), cerca de 80% da água consumida retorna para 

as estações de tratamento em forma de esgoto. Ainda segundo Von Sperling (2007), podemos 

estimar a carga orgânica de contribuição específica de cada pessoa em termos de unidade de 

massa, por unidade de tempo como sendo, em média, igual a 54g/hab/dia (poluente – DBO).  

A vazão de entrada de esgoto na estação de tratamento de esgoto (ETE) pode ser medida 

através da utilização de calhas Parshall junto à entrada destas estações, com a medição da altura 

da coluna de água por unidade de tempo. A vazão do esgoto é influenciada por fatores como o 

abastecimento de água na região, as questões econômicas e sociais das comunidades alcançadas 

pela rede. De acordo com a NBR 7229 (1993), no Brasil, deve-se considerar a produção de 

esgoto por residências de alto padrão como sendo de 160 L/pessoa/dia; para residências de 

padrão baixo o valor é 100 L/pessoa/dia; para fábricas, em geral, utiliza-se o valor de 70 

L/pessoa/ dia; para edifícios públicos e comerciais e escolas deve-se adotar o valor de 50 

L/pessoa/ dia.  
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3.2.1 PRINCIPAIS CARACTERÍSTICAS DO ESGOTO SANITÁRIO  

 

Uma das formas de avaliar-se a condição do esgoto sanitário é através de análises 

qualitativas, utilizando-se de parâmetros de odor e cor. O esgoto geralmente tem a coloração 

de marrom acinzentado, conforme o processo anaeróbio ocorre com o consumo de matéria 

orgânica, o mesmo apresenta ao longo do tempo, cor cinza mais negro e odor mais forte, devido 

reações de decomposição da matéria orgânica que ocorrem. Sendo que se o esgoto apresentar 

altas concentrações de sulfato e o sistema proporcionar condições adequadas, para os micro-

organismos redutores de sulfato, pose-se ter a produção de sulfeto levando a um odor ainda 

mais característico (ovo podre) e a precipitação dos metais presentes. 

A temperatura é uma importante característica do esgoto doméstico, podendo variar de 

acordo com as estações do ano. Esse parâmetro possui influência sobre a atividade microbiana, 

a qual possui temperatura mesofílica ótima entre 25 e 35ºC. Além disso, a temperatura pode 

afetar a solubilidade de gases, a viscosidade dos líquidos, as reações químicas e a dinâmica das 

reações e também o oxigênio dissolvido na água. A temperatura do esgoto pode apresentar-se 

elevada se houver lançamentos na rede coletora de efluentes em temperaturas acima do 

permitido pela legislação brasileira. No Brasil, de acordo com Chernicharo (2001), é mais 

adequada a operação de reatores de manta de lodo em locais onde a temperatura do esgoto 

sanitário é superior a 20°C. De acordo com a legislação CONAMA 430/2011 (MMA,2015), o 

efluente da estação de tratamento de esgoto no Brasil não deve ser lançado com temperatura 

superior a 40ºC.  

 O pH do esgoto sanitário de acordo com Von Sperling, 2007, está na faixa de 6,9 a 8,0, 

sendo o valor típico o de pH 7,0. Valores de pH abaixo de 6,5 para esgotos podem prejudicar a 

eficiência da remoção de matéria orgânica nas ETE. Sistemas anaeróbios de tratamento são 

especialmente sensíveis a condições acidificadas, uma vez que as arqueas metanogênicas 

podem ter suas atividade metabólicas diminuídas ou inibidas, enquanto que os outros micro-

organismos envolvidos no processo mantêm suas atividades, levando ao acúmulo de ácidos 

orgânicos voláteis (AOV) e uma queda ainda maior no pH, causando a falha total do sistema. 

A Tabela 1 apresenta um resumos das principais característica do esgoto sanitário. 
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Tabela 1: Principais características do Esgoto Sanitário 

Parâmetro Descrição 

Temperatura 

Levemente mais alta do que a água potável 

Influências da atividade microbiana 

Influências da solubilidade de gases 

Influências da viscosidade do líquido 

Cor 
Esgoto fresco: Cinza 

Esgoto séptico: Cinza escuro ou preto 

Odor 

Esgoto fresco: odor relativamente desagradável 

Esgoto séptico: odor desagradável, pela produção de sulfeto e outros 

sub-produtos da decomposição 

Turbidez Causada pela presença de sólidos suspensos 

Sólidos em suspensão Parte de sólidos orgânicos e inorgânicos que não são filtráveis 

Sólidos Fixos 
Compostos Minerais não oxidáveis pelo calor, inertes, fazem parte 

dos sólidos suspensos 

Sólidos Voláteis 
Compostos orgânicos, oxidáveis pelo calor, inertes, fazem parte dos 

sólidos suspensos 

Sólidos Dissolvidos Parte de sólidos orgânicos e inorgânicos que são filtráveis 

Sólidos Fixos Compostos Minerais dos sólidos dissolvidos 

Sólidos Voláteis Compostos Orgânicos dos sólidos dissolvidos 

Sólidos Sedimentáveis 
Parte de sólidos orgânicos e inorgânicos que sedimentam em 1 hora 

em cone Imhoff 

DQO 

Quantidade de oxigênio requerida para estabilização química da 

matéria orgânica, utilizando agentes oxidantes sobre condições 

ácidas 

Nitrogênio orgânico Nitrogênio em forma de proteínas, aminoácidos e uréia 

Nitrogênio amoniacal Primeiro a ser produzido na degradação da matéria orgânica 

Nitrito Estágio intermediário da oxidação da amônia 

Nitrato Produto final da oxidação da amônia 

Fósforo Orgânico Combinado com a matéria orgânica 

Fósforo Inorgânico Ortofosfatos e Polifosfatos 

pH Indicativo de condições ácidas ou alcalinas do esgoto sanitário 

Alcalinidade 
Indicador de resistência a variação de pH, causado pela presença de 

bicarbonato, carbonato e íons Hidroxila 

Adaptado de: Qasim (1985); Metcalf e Eddy (1991); apud Von Sperling (2007) 

 

Devido às diferentes composições dos esgotos sanitários e dos tipos de tratamento 

aplicados, cada país adota diferentes parâmetros e seus respectivos limites para o lançamento 

de efluentes e sólidos em corpos d’água Metcalf e Eddy (1991).  

No Brasil, os padrões de lançamento para efluentes em Corpos d´água são definidos 

pela resolução CONAMA 430/2011 (MMA, 2015), segundo a qual os padrões de lançamento 

de esgoto sanitário pós estações de tratamento de esgoto (ETE) são, por exemplo, pH entre 7 e 
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9, temperatura inferior a 40ºC, remoção mínima de 60% da DBO. Os valores máximos de 

metais nos efluentes de ETE são 5mg/L de bário (Ba), 1,0 mg/L de cobre (Cu) dissolvido, 

15mg/L de ferro (Fe), 1,0 mg/L de manganês (Mn), 2,0 mg/L de níquel (Ni), 0,3 mg/L de 

selênio (Se), 5,0 mg/L de zinco (Zn). 

Podemos encontrar os Padrões de Qualidade das Águas no Brasil na resolução 

CONAMA 357/2005 (MMA, 2016), onde encontraremos as diferentes Classes de Corpos 

d´água no Brasil, sendo que os lançamentos provenientes das ETE no Brasil, não poderão levar 

a alterações nas características já classificadas de cada um destes. 

Para a reutilização de lodos provenientes de ETEs no Brasil deve-se obedecer aos 

limites de substâncias inorgânicas descritos pela resolução CONAMA 375/2006 (MMA,2016), 

art. 11 da seção 3. Os lotes de lodo de esgoto e de produtos derivados, para o uso agrícola, 

devem respeitar os seguintes limites máximos de concentração (mg/kg, base seca): Arsênio, 

41; Bário, 1300; Cádmio, 39; Cobre, 1500; Mercúrio, 17; Molibdênio, 50; Níquel, 420; Selênio, 

100; Zinco, 2800.  

 

3.2.2 NUTRIENTES DO ESGOTO SANITÁRIO  

 

 O nitrogênio é um dos nutrientes essenciais para os micro-organismos que realizam a 

degradação do esgoto doméstico. Espera-se encontrar nitrogênio orgânico e amônia no esgoto 

bruto. Efluentes de processo de tratamento sem nitrificação espera-se encontrar amônia 

enquanto para efluentes de processo de tratamento com nitrificação espera-se encontrar nitrato. 

Amônia é um dos principais derivados da uréia, que é rapidamente hidrolisado. Quando ocorre 

a nitrificação tem-se a transformação de amônia em nitrito e de nitrito para nitrato, com o 

consumo de oxigênio e da alcalinidade Von Sperling, (2007). 

O fósforo também é um dos nutrientes essenciais para os micro-organismos que 

realizam a estabilização da matéria orgânica em esgoto doméstico. O fósforo no esgoto 

doméstico pode ser encontrado na forma de fosfatos, sendo dividido em inorgânico, 

polifosfatos e ortofosfatos, provenientes de detergentes e produtos químicos domésticos e em 

fósforo orgânico de origem fisiológica (IAWQ, 1995).  

No esgoto doméstico é encontrado nitrogênio e fósforo em concentrações suficientes 

para que ocorra a degradação da matéria orgânica sem que haja a necessidade de adição dos 

mesmos, entretanto, o esgoto industrial pode necessitar de suprimento nutricional dependendo 

do tipo de efluente a ser tratado. A relação DQO:N:P de 500:5:1 suprirá as necessidades de 
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macro nutrientes caso o tratamento seja realizado utilizando-se de meio anaeróbio Chernicharo, 

(1997).  

Além dos macro nutrientes descritos acima, os micro-organismos responsáveis pela 

degradação da matéria orgânica necessitam de micronutrientes. Takashima e Speece (1989) 

demonstraram a importância dos metais traço para metabolismo dos micro-organismos 

anaeróbios e, consequentemente, para a produção de metano. Dentre os principais 

micronutrientes necessários destacam-se o ferro, cobalto, níquel, zinco, os quais atuam como 

componentes de enzimas envolvidas no processo de degradação de matéria orgânica (Foresti et 

al., 1999)  

As origens dos metais no esgoto doméstico podem ser diversas, podendo-se citar a fonte 

geradora advinda de cigarros, materiais odontológicos, resíduos industriais, fertilizantes, 

pesticidas, agrotóxicos, resíduos de baterias de níquel-cádmio, jóias, cosméticos, olarias, 

indústrias metalúrgicas, entre outros, cujos lançamentos na rede coletora de esgoto, mesmo 

sendo proibidos, são realizados através de ligações clandestinas. 

Tessier et al. (1979) analisaram metais traço em sedimentos fluviais através da extração 

química sequencial. Os autores sugeriram que os metais que estavam adsorvidos nos 

sedimentos fluviais estariam mais suscetíveis à composição iônica do meio do que os ligados a 

fração carbonato presente no lodo, os quais estavam sujeitos a liberação através de alterações 

no pH. Os metais traço associados a matéria orgânica ou sulfetos, na forma de detritos ou 

organismos vivos, podiam ser liberados apenas sobre condições oxidantes. E se presentes na 

fração residual, estavam no interior de estruturas dos minerais, sendo dificilmente liberados no 

meio.  

 

3.3 TRATAMENTO CONVENCIONAL DE ESGOTO SANITÁRIO 

 

De acordo Metcalf e Eddy, 2003, o tratamento primário do esgoto sanitário, consiste na 

remoção de sólidos grosseiros ou objetos que são prejudiciais às máquinas da estação de 

tratamento, se não removidos. O tratamento primário é utilizado para a sedimentação e 

realização da separação dos materiais flutuantes.  

No tratamento secundário processos biológicos e químicos são utilizados para a 

remoção da matéria orgânica. No tratamento terciário ocorre a inativação de patógenos com a 

desinfecção do efluente, assim como a remoção de nutrientes. Em tratamentos avançados são 
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eliminados sólidos suspensos e demais materiais que não foram eliminados junto ao tratamento 

secundário.  

Dentro do tratamento biológico temos a degradação da matéria orgânica através de 

processos aeróbios, na presença de oxigênio, ou de processos anaeróbios.  

Os processos aeróbios são realizados por micro-organismos que utilizam o oxigênio 

como aceptor final de elétrons enquanto em processos anaeróbios o oxigênio não será o aceptor 

final de elétrons, podendo ser outros elementos. Em processos aeróbios espera-se 85 a 90% de 

remoção de DQO, entretanto com produção de lodo de 50 a 60%. Todavia, nos processos 

anaeróbios estima-se a remoção de DQO de 70 a 90%, com produção de lodo de 5 a 15% 

(Chernicharo, 2007). Além disso, embora os processos aeróbios permitam a remoção de 

nutrientes, para que isso ocorra, necessita-se controle rigoroso da injeção de oxigênio no 

sistema. Os processos aeróbios exigem um custo financeiro e operacional superior aos 

processos anaeróbios. Dentre as vantagens do sistema anaeróbio tem-se baixa produção de 

sólidos, cerca de 3 a 5 vezes menor que em processos aeróbios, menor consumo de energia, 

pode ser construído em pequenas áreas, pode ter recuperação e utilização do gás metano, possui 

tolerância a altas cargas orgânicas, entretanto pode necessitar de adaptação dos micro-

organismos durante a partida do reator anaeróbio, pode necessitar de pós tratamento, ter a 

geração de maus odores e insatisfatória remoção de nitrogênio, fósforo e patógenos 

(Chernicharo e Campos, 1995; Von Sperling, 1995;  Lettinga et al., 1996).   

 

3.4 ANAEROBIOSE – PRINCIPAIS CARACTERÍSTICAS 

 

A decomposição anaeróbia é um processo natural que ocorre na ausência do gás 

oxigênio, com a interação entre diferentes micro-organismos cooperando para uma 

fermentação estável que converte matéria orgânica em produtos finais na fase gasosa, CH4, H2 

e CO2, e composto orgânicos em fase líquida, além de biosólidos. 

Para que este processo ocorra de forma favorável é necessário que os requisitos 

nutricionais dos micro-organismos sejam atendidos, além de haver equilíbrio entre a produção 

e consumo dos produtos. As diferentes populações de micro-organismos envolvidas no 

processo de degradação anaeróbia, realizam a quebra dos complexos orgânicos, primeiramente 

as bactérias fermentativas (bactérias fermentativas em associação com bactérias produtoras de 

H2 ou ainda bactérias redutoras de sulfeto) transformam por hidrólise (quebra extra-celular 

através de lipases, proteases) e fermentação componentes orgânicos complexos como 
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polissacarídeos, proteínas e lipídeos em moléculas orgânicas simples tais como: 

monossacarídeos, aminoácidos, ácidos graxos voláteis, gás carbônico, amônia, S2- e hidrogênio.  

Após a quebra dos compostos orgânicos complexos em substâncias menores, as 

bactérias acidogênicas (fermentativas) transformam os mesmos em ácidos orgânicos voláteis 

(AOV) e, em determinadas condições, álcoois. Esses produtos metabólicos são utilizados pelas 

bactérias acetogênicas resultando na produção de acetato, H2 e CO2 quando o H2 é utilizado 

pelas bactérias presentes, há uma redução da produção de etanol e um aumento na produção de 

acetato (Pavlostathis e Giraldo-Gomes, 1991). A mudança de produtos na fermentação é 

explicada pela teoria de transferência H2 interespécie com eficiente redução da concentração 

de H2 e aumento do potencial redox de H+/ H2 (Thauer et al., 1977; Wolin, 1982). A eficiente 

remoção de H2 produzido durante a fermentação de carboidratos e proteínas na oxidação 

anaeróbia de ácidos graxos para a metonogênese, permite que as reações ocorram sobre 

condição natural e fisiológica (Pavlostathis e Giraldo-Gomes, 1991).Entretanto 1/3 do metano 

produzido em digestores municipais vem da redução de CO2 utilizando H2, as interespécies 

transferem H2 e o utilizam, sendo muito importante a taxa de reações de produção de H2 pelo 

controle da pressão parcial de H2 (Pavlostathis e Giraldo-Gomes, 1991) . Sendo que as arqueas 

metanogênicas acetoclásticas produzem metano à partir do acetato. O hidrogênio e o dióxido 

de carbono produzidos nas etapas anteriores também podem ser aproveitados para a produção 

de metano através da atuação das arqueas metanogênicas hidrogenotróficas (redutoras de CO2). 

Durante a partida do reator fez-se necessária a observância da produção de ácidos voláteis e da 

acidez do meio, a fim de permitir um ambiente favorável a degradação das arqueas anaeróbias. 

O resumo de diferentes partes da degradação anaeróbia se encontra na Figura 1. 
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Figura 1: Rota metabólica dos micro-organismos na digestão anaeróbia 
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3.4.1 METAIS COMO SUPLEMENTO PARA A ANAEROBIOSE  

 

Micronutrientes, ou metais traço, são bastante importantes para o processo anaeróbio. 

Gustavsson et al., (2011) verificaram efeito estimulatório do Co e Ni na performance do 

processo de metanogênese, sendo que sua ausência pode limitar o crescimento microbiano e 

sua atividade metabólica. Isso porque o íon Co está associado a coenzima metilase em catálises 
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na produção de metano nas metanogênicas acetoclásticas e nas bactérias hidrogenotróficas 

(Schonheit et al., 1979).  

De acordo com Patidar e Tare, (2006) a suplementação de metais como Zn e Fe são 

essenciais para micro-organismos anaeróbios, pois atuam como cofatores de hidrogenases, 

enzimas ligadas à fase acidogênica da digestão anaeróbia.  

Scherer, Lippert e Wolff (1983) analisaram os elementos presentes em 10 micro-

organismos metanogênicos e o Cu foi um dos elementos encontrados nestas metanogênicas, 

entretanto não foram em todas as espécies e o K apresentava um importante papel fisiológico 

para os micro-organismos metanogênicos. Segundo Schmidt et. al., (1992) com a ausência do 

íon Mg2+ há limitações ao crescimento das Methanosarcina barkeri . E a respiração anaeróbia 

está ligada a redução oxidativa do Mn segundo Ehrlich, (2009), age como aceptor de elétrons.   

Stoltz e Oremland (1999) observaram que oxiânions de Se, pode ser utilizado na 

respiração anaeróbia de micro-organismos como aceptor final de elétrons, dependendo da 

concentração de oxiânions presentes ou ainda da biodisponibilidade de doadores de elétrons. 

Speece, 1996, afirmou que a presença de ânions de sulfato, carbonato e fosfato, podem 

afetar significativamente a biodisponibilidade de metais traços. Elevados níveis de ácidos 

voláteis no efluente (acima de 500mg/L), é um indicativo de uma possível deficiência 

nutricional. Barber e Stuckey, (2000), também propuseram que a precipitação de sulfeto reduz 

a biodisponibilidade de Fe, Co, Ni, como micronutrientes nos processos anaeróbios. 

Entretanto, deve-se observar que metais traços em altas concentrações podem prejudicar 

processos anaeróbio, podendo causar inibição completa dos processos metanogênicos (Ram et 

al., 2000).  

Sendo assim, ao se avaliar o rendimento de reatores, deve-se considerar que a ausência, 

deficiência ou excesso de micronutrientes para os micro-organismos podem interferir na 

performance do mesmo, ainda que os demais parâmetros de operação estejam adequados. 

 

3.5 SISTEMAS DE TRATAMENTO DE ESGOTO  

 

Dentre as principais formas de tratamento de esgoto sanitário, pode-se destacar as 

lagoas de estabilização como as formas mais simples de tratamento (Von Sperling, 2007). As 

lagoas são indicadas para países com disponibilidade de área e clima favorável, além de serem 

de fácil operação e não necessitarem de grandes equipamentos (Von Sperling, 2007). Os 

sistemas de tratamento mais comuns formados por lagoas são: lagoas facultativas, lagoas 
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anaeróbias seguidas de facultativas, lagoas aeradas facultativas, lagoas aeradas de mistura 

completa seguidas de lagoas de decantação, todos seguidos ou não por lagoas de maturação, as 

quais permitem a remoção de agentes patogênicos (Von Sperling, 2007).  

Uma outra forma muito utilizada mundialmente para o tratamento de águas residuárias, 

são os sistemas aeróbios de lodo ativado, nos quais obtêm-se altas taxas de remoção de matéria 

orgânica e sólidos suspensos através da utilização de processos de aeração. Neste tipo de 

tratamento observa-se a grande produção de biomassa microbiana, através de flocos de micro-

organismos, Haandel e Lubbe, (2012).  

Entretanto devido as vantagens do sistema de tratamento anaeróbio de águas residuárias 

adotou-se o reator anaeróbio de fluxo ascendente (RAFA) ou UASB (Upflow Anaerobic Sludge 

Blanket), para o estudo do presente trabalho.  

 

3.5.1 REATOR ANAERÓBIO DE FLUXO ASCENDENTE – UASB  

 

O reator UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket) é um reator anaeróbio de manta de 

lodo de fluxo ascendente que foi desenvolvido no final do século passado na Holanda por 

Lettinga e seus colaboradores (Metcalf e Eddy, 2003). O reator UASB não possui meio suporte 

para a adesão e crescimento das bactérias e arqueas, mas as características do reator permitem 

que os micro-organismos cresçam formado conglomerados e servindo de meio suporte para 

outras. Estas granulações também auxiliam na eficiência do sistema.  

O afluente entra no sistema pela parte inferior e é tratado primeiramente pelo leito de 

lodo, que se encontra na parte inferior do reator, onde os sólidos sedimentáveis se acumulam e 

há a maior densidade de micro-organismos, e em seguida, pela manta de lodo, que apresenta 

sólidos e micro-organismos em suspensão (SSWM, 2015). Os micro-organismos presentes no 

lodo do reator realizam a quebra da matéria orgânica através de processos anaeróbios, 

transformando-a em biogás. O fluxo ascendente de substrato e auxiliado pela produção de 

biogás em seu interior promovem a mistura de fases no reator (SSWM, 2015). A presença de 

dispositivos inclinados, chamados de defletores, e do separador trifásico permitem que o gás 

saia na parte superior, a fase sólida retorne a manta de lodo e a parte líquida seja coletada em 

um nível acima dos defletores já tratada (Figura 2). Um coletor de gás pode ser colocado no 

topo a fim de capturar o biogás produzido e gerar energia (SSWM, 2015). 
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Figura 2: Reator anaeróbio de manta de lodo 

 
Fonte: Samae Pomerode,2015 

 

A concentração de biomassa nestes reatores é elevada, sendo necessária uma menor área 

para construção em comparação a outros sistemas de tratamento.  

As bactérias redutoras de sulfato podem reduzir o sulfato a H2S, levando ao mau cheiro, 

Chernicharo, (2007). Para que o reator não emita maus odores é necessário que o mesmo seja 

bem dimensionado e operado (Von Sperling, 1996).  

A eficiência do processo anaeróbio depende da temperatura, das características e 

concentração dos poluentes. Em baixas temperaturas (menores que 25ºC) o processo de 

degradação pode ocorrer de forma mais lenta, com a necessidade de um maior tempo de 

retenção e de reatores com grandes volumes. Por exemplo, quando o reator UASB é operado 

em uma faixa de temperatura entre 5-20ºC, espera-se uma remoção de 54-52% da DQO total, 

enquanto que em temperaturas maiores do que 20º pode-se obter valores de até 90-93% de 

remoção da DQO total (Lettinga et al., 1993, Bogte et al., 1993).  

Assim, tem-se nos reatores UASB um avanço na tecnologia anaeróbia no tratamento de 

águas residuárias simples ou complexas, de alta ou baixa concentração, solúveis ou com 

materiais particulados (Kato et al., 1999).  

O reator UASB pode apresentar construção e operação simplificada, além de ter a 

capacidade de receber altas cargas orgânicas e hidráulicas (Lettinga et al. 1980). 

A concentração de sólidos suspensos no afluente pode afetar o desempenho do processo 

anaeróbio. Metcalf e Eddy, (1991) recomendaram valores de SST (sólidos em suspensão totais) 
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de até 6.000 mg/L. Sendo, a temperatura ideal de operação de reatores anaeróbios na faixa de 

30 a 35ºC, o pH deve ser mantido na faixa de 6,8 a 7,2. Os micronutrientes devem estar 

presentes de forma suficiente e não haver mudanças drásticas de temperatura.  

 

3.5.2 PARTIDA DO REATOR UASB  

  

Para a partida do reator UASB é necessário que haja unidades anteriores que removam 

a gordura, uma vez que a acumulação excessiva de escuma no interior dos coletores de gases 

pode dificultar a liberação dos mesmos (Chernicharo, 2007). É de grande importância também 

a remoção de sólidos grosseiros os quais podem atrapalhar a distribuição do esgoto afluente, 

como também contribuir para a geração de lodo com características ruins, de baixa atividade. 

A carga orgânica inicial a ser aplicada no sistema deve ser determinada considerando a 

carga biológica, obtendo-se a carga orgânica específica, expressa em kgDQO/kgSVT. O 

inóculo pode ser lodo já adaptado ao esgoto a ser tratado, não havendo necessidade de 

aclimatização do lodo; lodo de inóculo não adaptado ao esgoto a ser tratado, necessitando de 

um período de aclimatização e seleção microbiana (Chernicharo, 2007). 

Os valores de carga biológica a serem empregados depende do tipo de inóculo 

empregado e a aclimatização deste ao esgoto doméstico. Em geral, recomenda-se que a carga 

orgânica biológica, durante a partida do processo, esteja na faixa de 0,1 a 0,5 kg DQO/kgSVT.d, 

com aumento gradativo conforme a eficiência do sistema e da melhoria da atividade da 

biomassa (Chernicharo, 2007). 

A sobrecarga hidráulica volumétrica, ou seja, o volume de esgoto aplicado diariamente 

ao reator, pode produzir a retirada de biomassa com sedimentação precária, levando a seleção 

sobre a biomassa ativa, assim, esse parâmetro possui grande influência sobre o sistema  

De acordo com Lettinga et al., (1984) alguns fatores devem ser observados: não retornar 

o lodo perdido junto ao efluente, promover a diluição do afluente quando possuir mais que 

5000mg/L, aumentar a carga orgânica progressivamente, concentrações de ácido acético abaixo 

de 1.000 mg/L.  

O inóculo pode ser colocado tanto com o reator cheio como vazio, sendo que o volume 

a ser aplicado dependerá da vazão afluente e da concentração de sólidos voláteis no lodo. 

Recomenda-se deixar o lodo em repouso de 12 a 24 horas, para a adaptação a temperatura 

ambiente. Após o término do repouso, alimentá-lo com esgoto até que o mesmo atinja metade 

de seu volume útil (Chernicharo, 2007), após deixar o reator sem alimentação por 24 horas e 
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realizar análises de temperatura, pH, alcalinidade, ácidos voláteis e DQO. Se os resultados 

forem adequados, continuar a preenchê-lo até seu volume total, em seguida, deixar o reator 

mais 24 horas sem alimentação, se os valores analisados estiverem novamente adequados, 

proceder com a alimentação dentro das faixas estabelecidas. Manter uma rotina de análises e 

monitoramento. Aumentar a vazão inicial a cada dia 15 dias conforme a resposta do sistema 

(Chernicharo, 2007).  

 

3.6 TRATAMENTO DE ESGOTO DOMÉSTICO 

DESCENTRALIZADO  

 

O esgoto doméstico pode ser tratado próximo ao seu local de produção e de forma 

separada, podendo ser dividido em água negra (água dos vasos sanitários com fezes e urina), 

resíduos sólidos de cozinha, água cinza (provenientes de lavatórios, banheiras, máquinas de 

lavar), urina (mictórios) e água das chuvas, conforme Figura 3. Muitos conceitos sobre 

separação de recursos sanitários e nomes tem sido propostos tais como: saneamento 

descentralizado e reuso, saneamento ecológico ou novo saneamento (Graff, 2010).  

 

Figura 3: Divisões do Esgoto Sanitário 

 

                                               Fonte: Adaptado de Graff, 2010 

 

Para uma eficiente recuperação de recursos à partir do esgoto doméstico é mais 

adequado tratá-los separadamente, recuperando, assim, os nutrientes para posterior reutilização 

e permitindo a produção de energia. 
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3.6.1  PRINCIPAIS CARACTERÍSTICAS DA ÁGUA CINZA 

 

Cerca de 75% do esgoto sanitário é composto pela água cinza (pias, máquinas de lavar, 

chuveiros), a qual possui baixas concentrações de matéria orgânica e patógenos, sendo que 

poderia ser reutilizada como água para sanitários, irrigação (Eriksson et al., 2002). Como não 

há misturas torna-se fácil o tratamento da água cinza para fins de reutilização (Po et al., 2003), 

entretanto, no Brasil as redes de esgoto doméstico ainda não realizam a separação da água cinza 

e água negra (fezes, urina) com fins de seu tratamento e reuso, salvo algumas exceções da 

iniciativa privada. 

Hernandes Leal, (2010) em sua pesquisa com o tratamento de água cinza proveniente 

de 32 casas na Holanda, encontrou as seguintes características:724 ± 150 mg/L de DQO, 26,3 

± 12 mg/L de nitrogênio total, 7,2 ± 4,2 mg/L de fósforo total. Hernandes Leal, 2010, utilizou-

se de três diferentes tipos de tratamento biológico para a água cinza com um tempo de detenção 

hidráulico de 12-13h a temperatura de 32ºC: aeróbio, anaeróbio e a combinação de aeróbio com 

anaeróbio. Sendo que o sistema aeróbio, reator com injeção de bolhas de ar na parte inferior e 

a entrada e saída da água cinza pela parte superior, com TDH de 6hs e capacidade 3,6L 

apresentou remoção de 90% de DQO, o sistema anaeróbio com um reator UASB de 5L e 

operado com TDH de 7h, apresentou eficiência de remoção de 51%. Enquanto o sistema 

combinado envolvendo tratamento anaeróbio e aeróbio, apresentou remoção de 89%. O 

tratamento aeróbio foi preferível para o tratamento de água cinza. Dos produtos de uso pessoal 

e doméstico, 18% estão presentes na água cinza (fragrâncias, preservativos, biocidas, 

surfactantes), estes estão presentes em baixas concentrações, obtendo-se uma boa eficiência de 

remoção dos mesmos através de tratamentos aeróbios. Adsorção em carbonos ativados e 

ozonização se demonstraram como alternativas eficientes de pós-tratamento para água cinza 

(Hernandes leal, 2010).  

  

3.6.2 PRINCIPAIS CARACTERÍSTICAS DA  ÁGUA NEGRA 

 

As águas negra e cinza possuem características específicas e diferentes, assim, ao serem 

tratadas separadamente, pode-se obter um tratamento mais eficiente com recuperação mais 

efetiva dos nutrientes. As águas negras foram descritas por Kujawa-Roeleveld e Zeeman (2006) 

como sendo a mistura de fezes e urina, comumente coletada pelos vasos sanitários e, em 
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comparação com as águas cinzas, a água negra possui maior concentração de nitrogênio e 

fósforo, bem como uma maior fração de carga orgânica e patógenos (Otterpohl, 2002). Em 

termos de volume, juntos fezes e urina, contribuem com apenas 1% do volume total de esgoto 

doméstico produzido em uma residência (Kujawa-Roeleveld e Zeeman, 2006). 

A comparação de características da atual água negra simulada com a água negra 

estudada por demais autores foi observada conforme Tabela 2. 

 

Tabela 2: Valores característicos da água negra encontrados na literatura em comparação com a água 

negra simulada do atual trabalho 

 

Características 

Efluente Simulado 

(*) 

Água Negra 

(GRAFF et. al, 

2010) 

Água Negra 

(Henze e Ledin, 

2001) 

Água Negra 

(Elmitwalli et. al, 

2006) 

DQO (mg/L) 958 ± 489  9800  900-1500 9.966 

NT (mgN/L) 426 ± 168 1900 100-300  1030 

P total (mgP/L) 78 ± 29 220  40-90 91 

Sólidos Totais 

(mgST/L) 

1508 ± 608  - - - 

AOV (mgDQO/L) 200 ± 25   1500 - 1905  

(*) Valores médios com respectivo desvio padrão 

 

Observou-se que a água negra simulada utilizada no atual trabalho possuiu 

características próximas a de Henze e Ledin (2001). 

Uma das formas de tratamento de água negra pode ser através de sistemas anaeróbios, 

uma vez que apresenta altas cargas orgânica e com a decomposição anaeróbia, tem-se a geração 

de gás metano, o qual pode ser utilizado para a geração de energia (Chernicharo, 2007).  A água 

negra simulada utilizada no reator UASB, foi preparada à partir da mistura de efluente de 

suinocultura com esgoto sanitário, pela maior disponibilidade destes em relação a água negra 

no Brasil. As águas residuárias provenientes da suinocultura possuem alto teor de sólidos, 

matéria orgânica, nitrogênio, fósforo, metais pesados e agentes patogênicos. Em vista disso, 

misturou-se o esgoto sanitário ao efluente de suinocultura para se obter características similares 

ao da água negra. 

4. MATERIAIS E MÉTODOS  

 

O presente trabalho foi dividido em duas etapas: monitoramento da partida de reator 

UASB, em escala piloto, para o tratamento de água negra simulada (ANS) e experimento em 

batelada para avaliar o efeito dos metais traço na atividade metanogênica do lodo a partir de 

ANS. 
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4.1    PARTIDA DE REATOR UASB PARA O TRATAMENTO DE 

ÁGUAS NEGRAS 

 

4.1.1 LOCALIZAÇÃO 

 

A montagem do reator UASB e o experimento em bateladas foram realizados no 

município de São Carlos (Figura 4) localizado no interior do Estado de São Paulo, com as 

seguintes coordenadas de latitude 22º 01” Sul e longitude 47º 54” Oeste, à 45km da cidade de 

Araraquara - São Paulo, possuindo uma população de 238.958 mil habitantes em 2014 (IBGE, 

2014). 

 

Figura 4: Localização do município de São Carlos 

 

Fonte: Google Mapas (2016) 

 

O experimento em escala piloto com reator UASB foi realizado na Estação de 

Tratamento de Esgoto de São Carlos, ETE Monjolinho, que possui vazão de 635 L/s (SAAE, 

2015). A estação de tratamento de esgoto, Figura 5, localiza-se na estrada municipal Cônego 

Washington José Pera, s/n, no município de São Carlos, atualmente possui sistema de 

tratamento primário com gradeamento, caixa de areia e calha Parshall. Tratamento secundário 

através da utilização de reator UASB seguido de flotadores.  Ao final o lodo retirado é 

centrifugado e encaminhado para aterro sanitário. 
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O rio Monjolinho que recebe o efluente tratado da Estação de Tratamento de Esgoto é 

de Classe 4 de acordo com o DAAE, Decreto 10755 (DAAE,1977).   

 

Figura 5: Estação de Tratamento de Esgoto de São Carlos – ETE Monjolinho 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

4.1.2   INSTALAÇÕES DO EXPERIMENTO  

 

Para a execução do Projeto, foi construído um reator anaeróbio de fluxo ascendente – 

UASB na estação de tratamento de esgoto de São Carlos. 

O reator UASB mesofílico funcionou como unidade de tratamento secundário. No 

centro do reator UASB foi instalado um agitador que operou com rotação de 3 rpm, para evitar 

que os sólidos mais pesados provenientes do efluente suíno se depositassem no fundo.  

O reator UASB possuía volume útil igual a 640 litros (Figura 6). Na Figura 7 podem ser 

observados alguns detalhes do reator. 
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              Figura 6: Reator UASB                                Figura 7: Detalhes do reator UASB (mm)                           
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Construído em fibra de vidro com diâmetro interno de 45cm e altura da base cônica 

invertida de 50cm, corpo central com 260cm, separador de fases com 28cm de altura. Com 

pontos para a coleta de lodo com: 50cm de altura em relação ao fundo do reator, 100cm, 150cm, 

200cm, 250cm e 300cm de altura. Possuiu uma bomba que controlava o fluxo de entrada do 

reator em 266±160 ml/ min. O tempo de detenção hidráulica (TDH) no reator foi de 1,83±1,84 

d, utilizou-se como referência para tal, o trabalho de Silva et al., (2016) que também realizou o 

tratamento de água negra com a utilização de reator UASB.  

4.1.3 CARACTERÍSTICAS DO EFLUENTE A SER TRATADO  

 

Adotou-se como estratégia o aumento gradativo da mistura de efluente suíno ao esgoto 

sanitário, sendo que realizou-se o monitoramento do reator UASB conforme Tabela 3.  

 

Tabela 3: Características da partida do reator UASB 

Partida Reator UASB 
Etapa1 Etapa2 Etapa3 Geral 

0-35 dias 35-110 dias 110-150 dias 0-150 dias 

Temperatura ⁰C 24,8 ± 1,6 24,3 ± 2,2 26,5 ± 1,7 25,0 ± 2,0 

DQO entrada mg/L 632,6 ± 234,4 1079,0 ± 597,0 1250,0 ± 523,7 958,0 ± 489,5 

Q ml/min 440,0 ± 251,6 227,0 ± 109,0 181,7 ± 35,5 266,0 ± 160,0 

TDH d 1,07 ± 1,65 2,3 ± 1,8 1,8 ± 2,0 1,8 ± 1,8 

COV KgDQO/m³.d 0,15 ± 0,19 0,22 ± 0,23 0,22 ± 0,26 0,20 ± 0,22 

 

Para o preparo da água negra simulada, utilizou-se de um efluente suíno bruto 

proveniente da Granja Big Board que realiza a criação de suínos nos arredores do município de 

São Carlos, próximo ao km 160 da rodovia Luiz Augusto de Oliveira SP-215, a coleta deste 

efluente para a alimentação do reator foi realizada semanalmente, o qual era coletado de uma 

lagoa próxima a criação de porcos. O esgoto sanitário também utilizado na mistura foi 

proveniente da ETE (estação de tratamento de esgoto) Monjolinho – São Carlos, após passar 

pelo gradeamento, caixa de areia e calha Parshall, o esgoto era bombeado para a caixa de 

mistura que se localizava ao lado do reator UASB. 

Para o preparo da água negra simulada, adotou-se como estratégia de partida o aumento 

gradativo da quantidade de efluente suíno misturado ao esgoto sanitário.  

A partida do reator iniciou-se no mês de setembro de 2015, adicionando-se 320L de 

lodo do reator UASB proveniente da ETE Monjolinho, o qual possuía 46.943mg/L de sólidos 
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totais, 14.694 mg/L de sólidos totais fixos e 32.249 mg/L de sólidos totais voláteis. Sendo 

inicialmente alimentado com esgoto sanitário com sólidos totais de 561,35 mg/L, sólidos fixos 

312 mg/L e sólidos voláteis de 249,35 mg/L. A DQO inicial bruta da mistura foi de 527mg/L 

e 215mg/L DQO filtrada. Os valores médios encontrados junto a ANS ao longo do 

monitoramento foram conforme Tabela 4. 

 

                           Tabela 4: Características da água negra simulada 

Características ANS 

DQO mg/L 958 ± 489  

NT mgN/L 426,7 ± 168,3 

P total mgP/L 78,04 ± 29,7  

Sólidos Totais mgST/L 1508 ± 608  

AOV mgDQO/L 200,9 ± 25   

 

 O preparo de ANS, deu-se através da adição de efluente suíno e esgoto sanitário 

conforme volume apresentado na Figura 8, sendo completado o volume de 1600L em uma caixa 

de mistura com esgoto sanitário proveniente da ETE Monjolinho. O efluente suíno foi 

misturado ao esgoto sanitário em um reservatório conforme Figura 9. 

 

Figura 8: Volume de Efluente Bruto suíno adicionado para a preparação do afluente 

simulado e DQO após a mistura na entrada do reator 
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Figura 9: Caixa de 1600 litros com a mistura de efluente suíno com esgoto sanitário 

 

 

O efluente misturado da caixa de mistura era bombeado para o interior do reator UASB 

através de uma bomba que controlava o fluxo de entrada em 266±160 mL/ min. O tempo de 

detenção hidráulica (TDH) no reator foi de 1,83±1,84 d, baseando-se em Silva et al., (2016) 

que realizou o tratamento de água negra com a utilização de reator UASB. 

O monitoramento do reator e suas respectivas análises de pH, alcalinidade, DQO, acidez 

volátil por titulação e sólidos sedimentáveis foram realizadas semanalmente. 
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4.1.4 ANÁLISES FÍSICO-QUÍMICAS PARA MONITORAMENTO DO 

REATOR UASB  

 

As análises físico-químicas foram realizadas conforme as metodologias da Tabela 5.  

Tabela 5: Metodologias de análises do reator UASB 

Variáveis  Metodologia de análise  

Sólidos sedimentáveis  

Sólidos voláteis totais na 

biomassa 

Sólidos suspensos voláteis 

Método 2540 B, C, D, F - APHA, (2005)  

Demanda química de oxigênio 

(DQO) 

Método 5220 D - APHA, (2005)  
Leitura da Absorbância de DQO – comprimento de onda de 

620nm espectofotômetro HACH modelo 890 

pH  
Método ASTMD 1293 - APHA, (2005)  

pHmetro Qualxtron 8010 (Hexis Científica, Brasil) 

Alcalinidade  Ripley et al (1986) 

Acides volátil (titulação) - AV Kapp (1984) apud Buchauer (1998) 

Ácidos orgânicos voláteis - AOV 
Adorno, Hirasawa e Varesche, (2014) 

Cromatógrafo GC SHIMATZU,2010  

Nitrogênio NTK, nitrito e nitrato  

NTK: Método 4500C APHA (2005) 

Nitrato e nitrito: Método 4500 NO3
- E APHA (2005) 

Amônia: APHA 4500 (2005) 

Fósforo total Método 4500 P B.5 e E APHA (2005) 

 

 

4.2   PROTOCOLO EXPERIMENTAL DO ENSAIO PARA AVALIAÇÃO 

DO EFEITO DE METAIS NA PRODUÇÃO DE METANO  

 

Os ensaios em bateladas foram realizados paralelamente ao experimento com o reator UASB, 

em frascos de borosilicato em duplicata com volume útil de 250ml e volume total com 

headspace de 350ml, mantidos em uma câmara sem agitação a temperatura mesofílica de 32ºC, 

apresentado na Figura 10.   
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   Figura 10: Ensaio em batelada para determinação da AME 

 

 

Uma alícota de 50mL de ANS, com DQO inicial de 1,52g/L, NTK igual a 203mgN/L e 

fósforo total de 45mgP/L, foi adicionada a cada garrafa. O inóculo utilizado foi o mesmo 

utilizado para a inoculação do reator UASB, proveniente do reator UASB da ETE Monjolinho 

de São Carlos, sendo adicionado em cada garrafa na concentração de 2.94 ± 0.52gSVT/L, 

resultando em 4.56 ± 0.86gST/L.  

A água negra simulada (esgoto sanitário com efluente suíno) foi proveniente dos 

mesmos locais que foram realizadas as coletas para a alimentação do reator UASB, a fim de 

avaliar-se a atividade metanogênica com diferentes adições de metais.  

As análises de metais totais presentes no inóculo utilizado no início das bateladas foram 

conforme a Tabela 6.  
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Tabela 6: Análise de metais no inóculo das bateladas 

Metal Concentração (mg/gST) 

Al 30,443 ± 0,358 

As 0,016 ± 0,000 

Ba 0,051 ± 0,000 

Cd 0,001 ± 0,000 

Co 0,006 ± 0,000 

Cr 0,361 ± 0,012 

Cu 0,446 ± 0,012 

Fe 4,305 ± 0,011 

K 2,792 ± 0,285 

Mg 2,743 ± 0,020 

Mn 0,150 ± 0,001 

Ni 0,198 ± 0,002 

Pb 0,017 ± 0,002 

S 29,124 ± 0,737 

Se 0,005 ± 0,003 

Zn 1,466 ± 0,010 

 

Para garantir a anaerobiose, foi ainda realizada a purga com N2/CO2 por 3 min. 

A produção de biogás foi cumulativa e monitorada através de medições de pressão nos 

frascos com o transdutor de pressão TPR-18 acoplado à interface (válvulas) BS 2200 (Desin 

instruments, Barcelona, ESP), esta medição foi realizado duas a três vezes por semana.  

A composição do gás foi analisada utilizando Cromatógrafo gasoso (Shimadzu, GC 

2014) equipado com detector térmico de condutividade (DTC) e coluna HP-PLOT/Q (30 m x 

0.53 mm x 40 µm). 

À partir da área encontrada obteve-se o número de mols e o volume de metano. 

 

4.2.1 PLANEJAMENTO PLACKETT BURMAN  

 

O método estatístico Plackett Burman de design experimental tem por finalidade obter 

o máximo de informações possíveis à partir de um menor número de análises. Plackett Burman 

pode ser utilizado quando um grande número de fatores que são examinados para identificar 

quais deles influenciam de forma significativa a resposta de interesse. 

Para a otimização do número de testes de bateladas, utilizou-se o método Plackett-

Burman através do software Action 2.9 (EQUIPE ESTATCAMP, 2014). A matriz do 

planejamento experimental com 7 fatores em 2 corridas, dois níveis (inferior e superior) e ponto 

central é apresentado na Tabela 7. Para o nível inferior, adotou-se a não adição de metal; para 
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o ponto central, adotou-se concentrações 10 vezes superior às utilizadas por Worm et al., (2009) 

e para o nível superior, utilizou-se o dobro das concentrações do ponto central. Adotou-se 

valores superiores a Worm et al., (2009) por esperar-se uma concentração maior de metais na 

água negra simulada do que nos substratos utilizados por eles tais como propionato, hidrogênio 

com gás carbônico, acetato.   

 

Tabela 7: Matriz Plackett Burman de concentrações de metais adicionados e totais nas garrafas do 

ensaio em batelada. 

Corrida 

Concentração adicionada às garrafas  

(mg/L) 

Concentração total resultante nas garrafas 

(mg/L)a 

Fe Ni Co Se Cu Ba Mn Fe Ni Co Se Cu Ba Mn 

1 0 0 0 0,79 0,64 1373,3 0 20,43 0,92 0,03 1,39 2,92 1373,5 0,89 

2 0 0 0,59 0,79 0 0 0,55 20,43 0,92 0,62 1,39 2,28 0,23 1,44 

3 0 0,59 0 0 0,64 0 0,55 20,43 1,51 0,03 0,60 2,92 0,23 1,44 

4 0 0,59 0,59 0 0 1373,3 0 20,43 1,51 0,62 0,60 2,28 1373,5 0,89 

5 2,79 0,29 0,29 0,39 0,32 686,64 0,27 23,22 1,21 0,32 0,99 2,6 686,87 1,16 

6 5,58 0 0 0 0 1373,3 0,55 26,01 0,92 0,03 0,60 2,28 1373,5 1,44 

7 5,58 0 0,59 0 0,64 0 0 26,01 0,92 0,62 0,60 2,92 0,23 0,89 

8 5,58 0,59 0 0,79 0 0 0 26,01 1,51 0,03 1,39 2,28 0,23 0,89 

9 5,58 0,59 0,59 0,79 0,64 1373,3 0,55 26,01 1,51 0,62 1,39 2,92 1373,5 1,44 

a: Somatório das concentrações provenientes do inóculo e do substrato e da concentração adicionada. 

 

4.2.2 CÁLCULO DA ATIVIDADE METANOGÊNICA ESPECÍFICA 

(AME) DAS BATELADAS  

 

Para a avaliação da atividade microbiana anaeróbia, utilizou-se do teste de Atividade 

Metanogênica Específica (AME), sendo definida como a capacidade máxima de produção de 

metano por um consórcio de micro-organismos anaeróbios, realizada em condições controladas 

de laboratório, para viabilizar a transformação máxima de substrato em metano. 

Após a obtenção dos dados de produção de metano em volume por dia, ajustou-se os 

dados com um modelo sigmoidal de Boltzmann, através do software OriginPro8. Os resultados 

de AME foram obtidos através dos valores de derivada da curva ajustada para volume de 

metano produzido por g de DQO adicionada versus tempo de acordo com a Equação 1. 
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AME (
mlCH4

gDQO
. dia) =

d
V

DQO inicial

dt
      Equação 1 

                                                

 

4.3 ANÁLISE DE METAIS NO LODO E EFLUENTE DO REATOR E NO 

LODO E EFLUENTE DO EXPERIMENTO EM BATELADAS  

 

Para a análise da biodisponibilidade dos metais junto ao lodo tanto do reator UASB 

quanto o utilizado para a montagem das bateladas utilizou-se a metodologia segundo Tessier et 

al. modificado (Van der Veen et al., 2007). Essa técnica foi modificada para ser utilizada para 

a análise de processos anaeróbios, de acordo com as amostras a serem analisadas e com as 

alternativas disponíveis (Gustavsson et al., 2011, Van der Veen et al., 2007). 

Para a extração sequencial de metais (ESM) os lodos foram centrifugados a 6000 rpm 

por 10 min com volume o suficiente para obtermos 1gST. Após a centrifugação o sobrenadante 

foi descartado para eliminar a fase líquida correspondente ao esgoto e logo após foi completado 

com água ultra-pura. A avaliação de metais traço foi realizada dentro de quatro etapas conforme 

Tabela 8.   

Tabela 8: Condições do Método de Extração Sequencial 

Etapa Fração Agente extrator 
Tempo de agitação 

(min) 

Temperatura 

C 

1 Intercambiável 
10 ml NH4CH3COO (1M, 

pH 7) 
60 20-25 

2 Carbonatos 
10 ml CH3COOH (1M, 

pH 5,5) 
60 20-25 

3 Matéria orgânica e Sulfeto 5 ml H2O2 (30% pH 2) 240 30 

4 Residual 
5 ml HNO3 (2M) 2ml 

H2O2 30%      

Adaptado de Van der Veen et al., 2007 

 

 As frações de extração descritas na Tabela 8, possuem um declínio de solubilidade de 

metais e reatividade da primeira à última etapa, podendo ser utilizada esta medida como 

potencial de biodisponibilidade. Sendo a 1ª fração dos intercambiáveis ou adsorvidos, os mais 

biodisponíveis, enquanto a última fração residual, os menos biodisponíveis.   

 As etapas 1 e 2 de extração foram realizadas em uma câmara anaeróbica (UN IIab Plus, 

MBraun, Germany) no Departamento de Química da USP em São Carlos, durante a extração a 

fase líquida era separada por centrifugação de 6000 rpm por 10 min, pois Mn, Ni e Zn, podem 
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ter seu resultado afetados, se o ambiente possuir oxigênio, enquanto Fe, Co e Cu não sofrem 

influência da presença de oxigênio. A fase 4 foi realizada em um micro-ondas (Berghof GmBh, 

Germany) no Departamento de Química da USP de São Carlos, Figura 11, com o filtro e lodo 

residual da fase 3.   

 

Figura 11:  Câmara anaeróbia                                  Figura 12: Micro-ondas 

 

 

Para a realização das análises no micro-ondas, Figura 12, foram utilizadas as seguintes 

condições, conforme Tabela 9. 

Tabela 9: Condições para digestão das amostras no micro-ondas 

Etapa T (ºC) Pressão (psi) Rampa (min) Tempo (min) Potência (%) 

1 150 40 5 10 70 

2 160 40 2 10 80 

3 180 40 2 20 90 

 

Após a digestão, as amostras foram filtradas com filtro Whatman 589/1 (Sigma - 

Aldrich, USA) e diluídas em balões de 100 mL. As análises de metais totais do efluente das 

bateladas como também do efluente do reator UASB foram realizadas conforme a metodologia 

da fase 4.  

 Após o preparo das amostras as mesmas foram encaminhadas ao Laboratório de Hidráulica e 

Saneamento – Departamento de Engenharia Ambiental e Civil da Faculdade de Engenharia de 

Bauru - UNESP para serem analisadas junto ao ICP – OES (Optima 8000, Perkin Elmer, EUA). 

Os parâmetros aplicados ao espectrômetro de ICP-OES foram potência de RF: 1300 W, argônio 

plasma: 8 L/min, auxiliar de fluxo de argônio: 0,3 L/min, nebulizador taxa de fluxo de argônio: 

0,80 L/min- e fluxo de amostra: 1,0 L/min. Um padrão interno (ítrio em 1 mg/L) foi adicionado. 
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Cada curva de calibração padrão foi preparada com a respectiva matriz usada no processo de 

extração.  

5 RESULTADOS E DISCUSSÃO  

 

5.1 AVALIAÇÃO DA ESTRATÉGIA DE PARTIDA DO REATOR UASB 

 

Os valores de temperatura ao longo do monitoramento do reator UASB apresentaram 

como média no valor da água negra simulada (ANS) junto a entrada do reator de 24,8ºC ± 

1,85ºC e os valores da temperatura junto a saída do reator UASB média de 25ºC ± 2,13ºC, 

sendo o reator operado na faixa mesofílica durante 150 dias. Graff et al., (2010), utilizou reator 

UASB para tratamento de água negra a 25ºC, obtendo eficiência de remoção de DQO de 42% 

a 94%, durante 951 dias de operação. Observou-se ao longo do monitoramento do atual trabalho 

estabilidade nos valores de temperatura na entrada e saída do reator UASB, com valores 

próximos de temperatura de Graff et al. (2010), também observou-se no presente trabalho 

remoção de DQO nesta temperatura, sabendo-se que baixas temperaturas não são adequadas ao 

bom funcionamento do reator UASB (Luostarinen et al., 2006).  

As análises de alcalinidade total do substrato de alimentação ao longo dos 150 dias de 

operação do reator apresentaram valores em média de 1761,9 ± 779 mg.CaCo3/L e a 

alcalinidade junto a saída do reator apresentou valores médios de 1798,1 ± 742 mgCaCo3/L. 

Wilcox et al. (1995) analisou tratamento de esgoto com variação de DQO de 1206mg/L a 

200mg/L em um reator UASB considerou a faixa de 1000 mgCaCo3/L a 3000 mgCaCo3/L de 

alcalinidade adequada. Obtiveram valores iniciais de 115,2 mg.CaCo3/L, após 50 dias de 

operação 700 mg.CaCo3/L e após 80 dias 1628 mg.CaCo3/L, sendo que considerou o reator 

estável após 80 dias de operação com valores de alcalinidade total acima de 1000mg/L.  

Os valores de ácidos orgânicos voláteis ou acidez volátil por titulação (AV) foram em 

média na ANS na alimentação do reator 252,75 ± 151,6 mgCH3COOH/L sendo que para o 

efluente de saída do reator UASB a média foi de 46,05 ± 52,42 mgCH3COOH/L. Buyukkamaci 

e Filibeli, (2004), ao tratarem esgoto simulado (uréia, melaço e fosfato de potássio) com DQO 

de 10.000 a 15.000mg/L, com TDH de 1 a 2 dias, em um reator híbrido (UASB e 2/3 filtro 

anaeróbio) com 50 L de volume e carga orgânica volumétrica (COV) de 1-10 KgDQOm³.d-1, 

com manta de lodo localizada junto ao fundo do reator. Observaram uma maior produção de 

AV junto a parte mais profunda do reator próxima a manta de lodo, onde obteve valores de 
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354,9 mgCH3COOH/L enquanto na porção mais próxima do topo, apresentou valores médios 

de 150 mgCH3COOH/L.Com isto, esperou-se menores valores de ácido acético junto a saída 

do reator o que observou-se ao longo do monitoramento. Sendo que isto demonstrou que os 

ácidos orgânicos produzidos no reator do presente trabalho, foi consumido pelas arqueas 

metanogênicas. A alcalinidade total e os ácidos orgânicos voláteis (acidez volátil – AV) por 

titulação foram observados conforme Figura 13.  

 

Figura 13: Alcalinidade total e ácidos orgânicos voláteis por titulação (acidez volátil 

AV) na entrada (A) e saída (B) do reator UASB nas diferentes fases 

        (A) 

 

                         (B) 
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Observou-se após a fase 1, com 30 dias de operação que o sistema apresentou valores 

de alcalinidade estável para sistemas anaeróbios. Observou-se um aumento dos valores de AV 

e da alcalinidade total no substrato de alimentação do reator durante a fase 2, do 35º ao 100º 

dia de operação. Na saída do reator neste mesmo período, observou-se aumento da alcalinidade 

com diminuição na saída de AV, os quais provavelmente foram em menor valor devido a 

alterações nos valores de DQO junto a alimentação do reator. Logo após os 110 primeiros dias 

de operação observou-se um aumento novamente na alcalinidade e AV na alimentação do 

reator, também relacionado a variações no substrato de entrada.  Entretanto após 140 dias de 

operação observou-se uma pontual queda na alcalinidade e AV na entrada. Após o 100º dia 

observou-se aumento da alcalinidade do efluente seguido por uma queda da produção de AV, 

provavelmente ligado a diferente característica e composição do substrato de alimentação e a 

entupimentos junto ao cano de alimentação do reator neste período.  

Por isso, avaliou-se ao longo dos meses a estabilidade do sistema utilizando-se além do 

pH, de valores de produção de ácidos orgânicos voláteis (AV) por titulação como também da 

alcalinidade total (AT). Sendo que para a avaliação da estabilidade do sistema, utilizou-se da 

relação entre os ácidos orgânicos voláteis por titulação (AV) e a alcalinidade total, sendo que 

previa-se obter valores menores do que 0,4 (Zickerfoose e Hayes, 1976; Switzenbaum et al., 

1990) a fim de garantir-se a estabilidade do sistema. O valores de pH como também da relação 

entre os ácidos orgânicos voláteis por titulação (AV) e alcalinidade total foram conforme a 

Figura 14. 

Figura 14: pH e relação de ácidos orgânicos voláteis por titulação(AV) pela alcalinidade total 

nas diferentes fases de operação 
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Observou-se que a relação AV/AT manteve-se durante todo o monitoramento menor 

que 0,4 demonstrando estabilidade do sistema. A relação AV/AT na entrada (substrato) sofreu 

maiores variações do que na saída, uma vez que o substrato apresentou características diferentes 

quanto a carga e composição ao longo do período de monitoramento. A relação AV/AT também 

apresentou maiores variações após o 35º dia na fase 2 da operação provavelmente devido a 

mudança na alimentação do reator, com a uma mudança na produção de AV.   

Os valores de pH obtiveram como média no substrato de alimentação do reator de 7,4 

± 0,1 e na saída do reator 7,5 ± 0,2. Chaggu, Sanders e Lettinga, (2007), ao tratarem água negra 

(fezes, urina e água de lavagem) junto a sistemas cumulativos, encontraram valores de pH junto 

a alimentação do sistema de 7,1 a 7,4. Graff et al., (2010) encontrou valores de pH na água 

negra de 8,8 ± 0,2 e junto a saída do UASB 7,6 ± 0,1. Elmitwalli et al., (2006), encontraram 

valores de pH para água negra de 8,1 e 6,3 sendo que ao longo dos cinco meses de operação do 

atual reator UASB observou-se estabilidade junto aos valores de pH.  

A DQO na entrada do reator UASB apresentou como média o valor 958,1 ± 489mg/L e 

DQO de saída de 421 ± 311mg/L, conforme apresentado na Figura 15. A porcentagem de 

remoção de DQO foi em média 61,7 ± 15% conforme Figura 16.  

 

Figura 15: Valor de DQO entrada e saída do reator UASB nas diferentes fases de operação 
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Figura 16: Eficiência de remoção de DQO ao longo de diferentes fases de monitoramento  

 

 

Observou-se ao longo do monitoramento do reator UASB uma diminuição no valor da DQO de 

entrada após 35 dias de monitoramento como também após 95 dias, por consequente detecção 

da diminuição da DQO na saída do reator, entretanto o efluente suíno adicionado durante este 

período apresentou aumento de volume adicionado. Entretanto como o efluente suíno 

apresentou variações de composição e concentração ao longo do tempo, pôde-se explicar tal 

diminuição na DQO de alimentação do reator. Nestes mesmos períodos observou-se 

diminuição dos AV junto ao substrato de alimentação do reator, justificando a hipótese de 

alterações nas características do efluente de entrada. Neste mesmo período observou-se queda 

na eficiência de remoção de DQO, também influenciado pela alteração nas características do 

substrato de alimentação e entupimentos encontrados junto o tubo que comprometiam a 

alimentação do reator.  

O presente trabalho apresentou COV de 0,2 ± 0,2 KgDQO/m³.d com um TDH de 1,8 ± 1,8 dias, 

com DQO inicial de 958 ± 489 mg/L e média de eficiência de remoção de DQO de 61 ± 15,6 

%. Luostarien et al., (2007) ao realizar o tratamento de água negra em reator UASB com volume 

de 200L com COV de 0,42 KgDQOm³.d-1 e DQO de 12.311 mg/L a temperatura de 25ºC e 

TDH de 29 dias, obteve taxas de remoção de DQO de 78%. Graff et al., (2010) ao tratar água 

negra com DQO de 9800 ± 2,6 mg/L de em reator UASB com volume de 50L também com 

carga orgânica de 0,42 KgDQOm³.d-1, com TDH em média de 8,7 dias com variação de 5,8 a 

13 dias, obteve remoção média de DQO de 78% variando de 42 a 94%. Elmitwalli et al., (2006) 

obteviveram 58% de remoção de DQO total de água negra após 105 dias de operação de um 
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menor carga orgânica volumétrica, menor TDH, além de variações nas características do 

efluente de entrada, com controle de vazão comprometido devido aos entupimentos na 

tubulação de alimentação, mesmo assim obteve remoção de DQO em média 61,7 ± 15%. 

Ainda para a avaliação da estabilidade do sistema, utilizou-se da relação entre a 

alcalinidade intermediária (AI) pela alcalinidade parcial (AP). Observou-se que a relação entre 

a alcalinidade intermediária e a alcalinidade parcial conforme Figura 17. 

Figura 17: Relação entre alcalinidade intermediária (AI) e alcalinidade parcial (AP) na 

saída do reator UASB 

 

Observou-se que a relação entre a alcalinidade intermediária e a alcalinidade parcial em 
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estabilidade do sistema.  
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5.1.1 PERFIL TEMPORAL DOS ÁCIDOS PRODUZIDOS NO REATOR 

– CROMATOGRAFIA LÍQUIDA  

 

O perfil de ácidos orgânicos produzidos ao longo da operação do reator foi monitorado, 

através da utilização de cromatografia, para identificar se o processo completo da metanogênese 

estava ocorrendo (Figura 18).  

Figura 18: Perfil temporal dos AOV na entrada (A) e saída (B) do reator UASB  
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Obteve-se como valor médio no substrato de alimentação do reator UASB 100,4 ± 66 mg/L de 

ácido acético, 17,2 ± 20 mg/L de ácido propriônico, 7,99 ± 4,83 mg/L de ácido isobutírico, 9,07 ± 5,66 

mg/L de ácido butírico, 11,95 ± 5,03 mg/L de ácido isovalérico, 5,43 ± 2,56 mg/L de ácido capróico.  

Enquanto na saída do reator obteve-se em média 13,67 ± 15,68 mg/L de ácido acético, 0,36 ± 

1,41 mg/L ácido propriônico, 1,87 ± 3,91 mg/L ácido isobutírico, 0,60 ± 2,18 mg/L ácido butírico, 3,39 

± 6 mg/L ácido isovalérico, 6,05 ± 3,45 mg/L ácido capróico.  

Buyukkamaci e Filibeli, (2004) analisaram os AOV produzidos durante o tratamento de esgoto 

simulado (uréia, melaço e fosfato de potássio) com DQO de 10.000 a 15.000 mg/L, TDH 1 a 2 dias em 

reator híbrido UASB e filtro anaeróbio, com volume de 50L, a concentração de AOV variou do fundo 

ao topo do reator sendo que a maior concentração foi encontrada na parte mais profunda do reator, 

próximo a manta de lodo e ao longo da altura a concentração foi diminuindo. Sendo que para a parte 

próxima do topo obteve valores médios de ácido acético de 37,2 ± 30 mg/L, ácido propriônico 304,6 ± 

160 mg/L, não foi encontrado ácido butírico e valérico, com alimentação de 10.00mg/L de DQO e TDH 

de 1 dia. Na parte central encontrou valores de 70,6 ± 70 mg/L de ácido acético e 366,3 ± 90 mg/L ácido 

propriônico, não foi encontrado ácido butírico e valérico, na parte mais profunda, próxima a manta de 

lodo 197,5 ± 173 mg/L ácido acético, 445,6 ± 156 mg/L ácido propriônico, 19,1 mg/L ácido valérico e 

19,1 mg/L ácido butírico. Observou-se no presente trabalho maiores valores de ácidos orgânicos voláteis 

(AOV) junto ao substrato de entrada do reator UASB, entretanto constatou que ocorreu produção de 

AV através de medições por titulação dos ácidos. Sendo que foi observado também junto a saída valores 

menores uma vez que o ácido produzido foi consumido pelas arqueas metanogênicas, uma vez que 

detectado remoção de DQO ao longo do monitoramento. 

Para o ácido propriônico e butírico se transformarem em acético a reação não é espontânea e 

que as arqueas acetoclásticas se utilizam de acetato para a produção de metano e gás carbônico, é 

necessário que o equilíbrio do meio esteja favorável a fim de que estas transformações ocorram. A 

transformação de ácido propiônico se tornará favorável se a pressão parcial de hidrogênio for menor 

que 10-4 atm. E para oxidação do butírico menor que 10-3 atm (Malina e Pohland, 1992). A eficiente 

remoção de H2 produzido durante a fermentação de carboidratos e proteínas na oxidação 

anaeróbia de ácidos graxos para a metonogênese permite que as reações ocorram sobre 

condição natural e fisiológica (Pavlostathis e Giraldo-Gomes, 1991), entretanto Buyukkamaci e 

Filibeli, (2004) observaram produção de ácido propriônico acima do acético, demonstrando 

desequilíbrio junto ao sistema anaeróbio. Enquanto no presente trabalho constatou-se produção 

de ácido acético superior ao ácido propiônico indicando que as reações correram de forma 

natural. Hill et al., (1987) propuseram que se a relação entre ácido propriônico e ácido acético 

for maior que 1,4 o sistema estava com falha. A relação no presente estudo entre ácido 

propriônico e ácido acético foi de 0,17 para o substrato de entrada e 0,02 junto ao efluente do 
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reator UASB, demonstrando que a produção de AOV no reator UASB foi adequada para a 

ocorrência da metanogênese.  

Na somatória das médias dos valores de ácidos orgânicos voláteis encontrados pela 

análise no cromatógrafo líquido (ácidos acético, propriônico, isobutírico, butírico, isovalérico, 

capróico), encontrou-se junto ao substrato de alimentação 200 ± 25 mgDQO/L e para o efluente 

39,9 ± 9 mgDQO/L.   

Chaggu, Sanders e Lettinga, (2007) encontraram valores para água negra (fezes, urina e água 

de lavagem) de AOV (ácidos orgânicos voláteis) de 1500 mgDQO/L. Graff et al., (2010) 

também encontrou valores de 1500 ± 0,48 mgDQO/L para AOV em água negra, como também 

Kujawa-Roeleveld et al., (2003) com valores de 1660 ± 0,94 mgDQO/L. Chaggu, Sanders e 

Letinga (2007) realizaram a degradação de água negra em um sistema cumulativo por 380 dias 

e perceberam que nos primeiros 30 dias no sistema os AOV foram acima de 1160 mgDQO/L 

sendo que provavelmente ocorreu uma alta produção de ácidos e uma diminuição da atividade 

metanogênica, com diminuição desta produção ao longo do período e ao final chegando ao 

valor de 100 mgDQO/L. Graff et al., (2010) com água negra em reator UASB utilizou 

inicialmente um TDH de 14 dias para acumulo de AOV, sendo que a partida do reator durou 

200 dias e o TDH foi reduzido para 5 a 6 semanas, quando a acumulação de AOV foi observada. 

Para a inoculação do reator foi utilizado lodo de reator anaeróbio. Ao longo da análise Graff et 

al., (2010) observou a presença de escuma com o aumento da produção de AOV e um 

diminuição da remoção da DQO. Foi observado valores de 360 mg DQO/L de AOV no efluente 

durante os primeiros 518 dias de operação e 140 mgDQO/L após 519 dias de operação, sendo 

que o aumento de AOV provavelmente foi devido a um aumento na carga da alimentação. 

Kujawa-Roeleveld et al., (2003) encontrou valores nas degradação de água negra em sistemas 

cumulativos de 2051 mgDQO/L no início a 40 mgDQO/L ao final de 80 dias, demonstrando 

sem a acumulação de AOV, o desequilíbrio do sistema. Os dados do atual trabalho 

demonstraram que ocorreu a produção de AOV junto ao reator uma vez que os valores 

encontrados junto a entrada do reator foram menores do que os da saída, sendo que 

possivelmente foram consumidos pelas arqueas metanogênicas. E os valores de AOV 

produzidos em relação a DQO e carga de alimentação são compatíveis aos resultados, sendo 

que os demais pesquisadores encontraram valores maiores de AOV devido a possuírem maiores 

valores de DQO e maior TDH em seus reatores. 
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5.1.2 COMPORTAMENTO DO REATOR QUANTO Á CARGA DE 

SÓLIDOS APLICADA  

 

O comportamento de sólidos totais (ST) e sólidos voláteis totais (STV) ao longo do 

tempo de monitoramento pode ser observado por meio da Figura 19. 

 

Figura 19: Sólidos no substrato de entrada do reator UASB 

 

A água negra simulada utilizada no presente trabalho para a alimentação do reator ao 

longo dos seis meses de monitoramento apresentou médias de sólidos totais de 1031,7 ± 271,7 

mgST/L; 1764,5 ± 621,6 mgST/L;  1363,4 ± 1202,7 mgST/L, para as respectivas fases 1, 2 e 

3, e médias de sólidos voláteis totais de 419,6 ± 248,8 mgSVT/L; 514,3 ± 565,9 mgSVT/L; 

778,8 ± 700,6 mgSVT/L, para as fases 1, 2 e 3, respectivamente. Esse substrato é caracterizado 

por valores de sólidos totais do início ao final do monitoramento de 1414,5 ± 698,8mgST/L, 

sólidos voláteis totais de durante todo o período de monitoramento no substrato 528,4 ± 481,2 

mgSVT/L, sendo que a relação entre as médias de SV/ST foi de 37,3%.  

Com isto, observou-se ao longo do período de alimentação do reator que o valor de sólidos 

voláteis junto ao substrato foi aumentando ao longo do período, possivelmente pelo aumento 

no volume de efluente suíno adicionado ao esgoto. Behling et al., (1996), realizou o tratamento 

de esgoto doméstico com reator UASB de 55 L por 200 dias com DQO de 1206 a 200mg/L, 

TDH de 7,6 horas e COV de 1,21 KgDQO/m³.d, com o reator inoculado com lodo anaeróbio 

de uma cervejaria com 34.000mgST/L e 84% SV. A composição de sólidos na entrada do reator 

foi de 462 a 76 mgSST/L e 350 a 58 mgSSV/L, sendo que em média encontrou-se o valor de 

330,2 ± 492,1mgSST/L no presente trabalho e 268,6 ± 413,9 mgSSV/L valores estes de sólidos 
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próximos ou ainda superiores de sólidos suspensos com valores de DQO de alimentação 

próximos e com valor de COV menor no presente trabalho do que Behling et al., (1996), 

demonstrando a maior presença de sólidos no substrato em estudo. 

Na saída do reator UASB obteve-se médias de sólidos totais de 648,26 ± 177,4 mgST/L; 

862,7 ± 390,4 mgST/L e 212 ± 367,1mgST/L, para as respectivas fases 1, 2 e 3. Para os sólidos 

voláteis totais na saída encontrou-se médias de 123,7 ± 83,7 mgSVT/L para a fase 1; 110,6 ± 

124 mgSVT/L na fase 2 e 64,1 ± 111mgSVT/L para a fase 3. Os sólidos suspensos voláteis na 

saída do reator UASB apresentaram as seguintes médias: fase 1 de 69,5 ± 94,6 mgSSV/L, 16,8 

± 44,5SSV/L na fase 2, fase 3 apresentou a média de 13,3 ± 23mgSSV/L. Os valores de sólidos 

em suspensão totais foram: fase 1: 40,6 ± 61 mgSST/L, na fase 2 foi de 31,2 ± 82,7mgSST/L e 

na fase 3 foi de 55,9 ± 61 mgSST/L. Observou-se ao longo do monitoramento uma diminuição 

na perda de sólidos totais junto a saída do reator principalmente durante a fase 3, indicando 

uma possível estabilização do lodo neste período. As camadas de lodo no interior do reator 

UASB foram observadas conforme a Figura 20 e Figura 21. Os pontos para se avaliar a camada 

de lodo dentro do reator UASB estavam localizadas a 0,5; 1,0; 1,50 e 2,0m a partir do fundo 

do reator.  

 

Figura 20: Análise dos sólidos totais nas diferentes camadas de lodo ao longo das 

diferentes fases no reator UASB 
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Figura 21: Análise dos sólidos voláteis totais nas diferentes camadas de lodo no 

reator UASB 

 

 

O lodo do reator UASB no primeiro ponto de coleta de lodo (0,5m de altura) valor 

médio de 46.794 ± 15.032 mgST/L, para o ponto de coleta localizado a 1,0m de altura 36.771 

± 13.560 mgST/L, no ponto a 1,5m de altura 21.649 ± 11.362 mgST/L e na coleta a 2,0m de 

altura 3.222 ± 2.241mgST/L. Para os sólidos voláteis no lodo foi obtido a 0,5m valores médios 

de 31.573 ± 9.100 mgSV/L, 25.228 ± 9.435 mgSV/L (1,0m), 14.494 ± 8.058 mgSV/L (1,5m), 

1.824 ± 1.164 mgSV/L (2,0m).  

Foi observado após 38 dias de operação do reator uma diminuição de sólidos totais 

como também de sólidos em suspensão totais junto a 0,5 m de altura e 1,0 m de altura do reator, 

demonstrando uma diminuição de sólidos no sistema, que pode estar ligada em parte a 

estabilização do lodo. 

De acordo com Zeeman e Letinga (1999), o reator UASB pode acumular sólidos ao 

longo do tratamento, necessitando de remoção destes, entretanto isto pode afetar o volume do 

reator. Kujawa et al., 2005 e Kujawa et al., 2006 encontraram tempo de detenção do lodo em 

reator UASB com água negra maiores que 365 dias, entre 15 e 25ºC, com porcentagens de 

remoção de DQO de 61 e 78% e TDH de 30 dias.  

Graff et al., (2010) ao operar reator UASB de 50L com tratamento de água negra a 25º 

C por 951 dias, inoculado com 20L de lodo anaeróbio com 1,1 gSSV/L. Adotou um tempo de 

detenção do lodo de 254 dias, sendo que o reator apresentou em média no lodo 19g SSV/L com 

DQO de 34g/L e inesperadamente conseguiu suportar esta alta carga de sólidos com taxa de 
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hidrólise de 53% dos sólidos suspensos, taxa alta pois a máxima biodegradabilidade de sólidos 

suspensos em água negra encontrada foi de 55%. Foi observado que a manta de lodo teve uma 

grande concentração de sólidos suspensos voláteis e após 800 dias de operação a relação entre 

SSV/SST foi de 0,80 para 0,68, demonstrando um maior número de material inorgânico, 

possivelmente devido a precipitações de carbonatos e fosfatos. Graff et al., (2010) também 

observou que pequenos tempos de detenção de lodo podem levar a uma menor porcentagem de 

hidrólise e menor estabilização do lodo. Zeeman e Letinga (1999), estimaram como tempo 

mínimo 75 dias de detenção do lodo para ocorrer a metanização e estabilização do lodo a 25ºC. 

Sendo que mesmo com altos valores de sólidos, o reator UASB do presente trabalho suportou 

tais valores de sólidos tendo como tempo de detenção do lodo 150 dias de estudo. 

Kujawa-Roeleveld et al., (2003) analisaram um sistema cumulativo de tratamento de água 

negra com a mistura de fezes, urina e resíduos de cozinha, caracterizaram cada um destes 

substratos separadamente e obtiveram 41,9 gST/L nas fezes com DQO de 93,4 ± 12,63 g/L 

enquanto nos resíduos de cozinha obtiveram 47,7gST/L com DQO de 65,4 ± 5,57mg/L. Sendo 

que destes sólidos totais encontrados nas fezes 83,25% eram sólidos em suspensão voláteis e 

dos sólidos totais provenientes de resíduos de cozinha 93,4% eram sólidos suspensão voláteis. 

O lodo utilizado para a inoculação do reator do presente trabalho apresentou 46 gST/L e 32 

gSVT/L, com valores de sólidos totais próximos ao utilizado na mistura realizada por Kujawa-

Roeleveld et al., (2003).  

 

5.1.3 EFEITO DO NITROGÊNIO E FÓSFORO NO REATOR UASB  

 

A amônia pode ser produzida à partir da degradação da uréia. E a amônia pode ser 

transformada em nitrito e de nitrito em nitrato caso tenha ocorrido a nitrificação. De acordo 

com os resultados Figura 22 observou-se variações no valor de nitrogênio total ao longo do 

tempo.  
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Figura 22: Variação de nitrogênio total na entrada e saída do reator UASB 

 

Observou-se valores de nitrogênio total (NT) junto ao substrato de entrada na água 

negra simulada de 370,8 ± 160,8 mgN/L enquanto na saída do reator obteve-se o valor médio 

de 426,7 ± 168,3 mgN/L. Graff et al., (2010) encontrou valores de 1900 mgN/L e 1200mgN/L 

para o nitrogênio total de água negra com DQO de 9800mg/L e na saída do reator 1800mgN/L 

e 1200mg/L. Os menores valores do presente trabalho de nitrogênio total são devido ao fato de 

água negra simulada ter menores valores de DQO.  

 Foi observado nos primeiros 20 dias de operação do reator UASB maiores valores de 

nitrogênio junto a entrada do que na saída do reator UASB, também observado este 

comportamento do dia 50 a 60 e do 65 ao 100º dia. Observou-se variações de concentração de 

nitrogênio total no reator UASB. Analisou-se também os valores de nitrogênio amoniacal longo 

dos meses, conforme Figura 23. 
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Figura 23: Análise de N amoniacal na entrada e saída do reator UASB 

 

Os valores médios encontrados pelo atual trabalho de nitrogênio amoniacal (NH4-N) na 

alimentação do reator foi de 197,37 ± 84,3 mgNH4-N/L e na saída do reator 170,61 ± 69,1 

mgNH4-N/L. Em média com valores inferiores na saída em relação a entrada, com preservação 

do nitrogênio amoniacal no reator UASB em média de 86%. Graff et al., (2010) encontrou 

valores de 1500 ± 190 mgNH4-N/L. Kujawa- Roeleveld et al., (2003), encontrou valores de 

1220 ± 190 mg NH4-N /L para a água negra, ambos possuíam maiores valores de DQO para a 

água negra do que a do atual trabalho, justificando estes valores mais elevados de N amoniacal. 

Entretanto em águas negras concentradas, as altas concentrações de amônia (0.8–1.4 gNH4-

N/L) podem levar a inibição da metanogênese (Koster e Koomen,1988), sendo que Kujawa- 

Roeleveld et al., (2003) observou em seu sistema cumulativo com o tratamento de águas negras 

a amonificação das fezes e resíduos de cozinha (água negra). Entretanto com os valores de 

nitrogênio amoniacal encontrados no presente trabalho não foi detectado inibição da 

metanogênese devido a toxicidade da amônia.  

O mesmo comportamento foi detectado em relação ao nitrogênio total e ao nitrogênio 

amoniacal com maiores valores de nitrogênio junto a entrada do que na saída do reator UASB, 

durante os primeiros 20 dias, do dia 50º ao 60º e do 65º ao 100º dia. Para a avaliação do 

comportamento do nitrogênio na entrada e saída do reator UASB também realizou-se a análise 

de nitrito e nitrato conforme apresentado na Figura 24.  
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Figura 24: Análises de nitrito e nitrato na entrada e saída do reator UASB 

 

Os valores de nitrito encontrados junto a alimentação do reator foram 0,07 ± 0,06 

mgNO2
-/L e os valores na saída do reator foram de 0,09 ± 0,04 mgNO2

-/L. Os valores de nitrato 

na entrada do reator foram 6,6 ± 6,4 mgNO3
-/L e na saída 1,88 ± 0,74 mgNO3

-/L.  

Observou-se ao longo do monitoramento valores com baixas variações de nitrito. 

Durante os 20 primeiros dias foi observado maiores valores de nitrato junto a entrada do reator 

assim como do nitrogênio amoniacal com menores valores junto a saída, sendo que para a 

remoção de nitrogênio ter ocorrido a amônia deveria ter diminuído na saída e o nitrato 

aumentado na saída entretanto este comportamento não foi observado. Durante os dias 20 a 50, 

tem-se maiores valores de entrada de nitrogênio amoniacal do que na saída acompanhado de 

aumento de nitrato da saída, entretanto não tem-se maiores valores de nitrito ao longo de todo 

o monitoramento, portanto observou-se variações dos valores de nitrogênio ao longo do 

experimento, entretanto não pode-se afirmar que houve remoção pois não detectou-se maiores 

valores de nitrito ao longo do período.   

O comportamento do fósforo total ao longo do estudo pode ser observado por meio da 

Figura 25. 
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Figura 25: Análises de fósforo total na entrada e saída do reator UASB 

 

Os valores de fósforo total encontrados pelo presente trabalho para água negra simulada 

na alimentação foram 78 ± 29,7 mgN/L e para a saída do reator 98,28 ± 44,9 mgN/L. Graff et. 

al, (2010) encontrou valores fósforo total de 220 ± 67 mgP/L durante os primeiros 518 dias de 

tratamento anaeróbio de água negra, em reator UASB e 130 ± 15mgP/L no efluente do reator. 

Kujawa-Roeleveld et al., (2003) encontrou valores de 256 ± 3mgP/L para água negra em 

sistema cumulativo. Valores superiores ao do presente trabalho por terem apresentado maiores 

valores de DQO. Observou-se aumento nos valores de fósforo ao longo do monitoramento junto 

a saída do reator, podendo estar ligado a precipitação de fosfatos e perda junto aos sólidos 

sedimentáveis.  

   

5.2 DINÂMICA DE METAIS TRAÇO NO REATOR UASB  

 

Os metais junto a entrada e saída do reator foram encontrados conforme as figuras 26A, 26B e 

26C. 
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Figura 26A: Metais na entrada e saída do reator UASB – Al, Mg, K, Fe e Zn 

 

 

Figura 26B: Metais na entrada e saída do reator UASB – Ba, Mn, Se e Cu 
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Figura 26C: Metais na entrada e saída do reator UASB – Co, Ni e Pb 

 

Ao analisar-se as entradas e saídas de metais junto reator UASB, observou-se que no dia 130 o 

Co (0,07mg/L), o Pb (0,29mg/L), o Ni (0,96mg/L), o Fe (89,44mg/L), o Al (140,1mg/L), o Mn 

(1,74mg/L), o Cu (2,91mg/L) e o Ba (3,21mg/L) apresentaram picos de valores na saída do 

reator do UASB. O pico de metais no dia 130 coincide com um alto valor de perda de sólidos 

sedimentáveis de 90ml/L como também defeitos de operação da bomba de alimentação do 

reator neste período. Observou-se que os metais Se, Zn, Mg, Mn, Cu e K apresentaram taxas 

de remoção ao longo do monitoramento com valores de entrada superiores na maior parte do 

período do que os valores junto a saída. 

Chanpiwat et al., (2010), encontraram valores médios de Pb de 0,01397mg/L para o esgoto 

sanitário na chegada de cinco estações de tratamento de esgoto sanitário com lodos ativados na 

Tailândia obtendo como valores no efluente 0,00483mg/L, com porcentagens de eficiência de 

remoção de 66,2%, fenômeno este diferente do observado no sistema estudado, pois no dia 130 

de monitoramento o reator apresentou pico na saída de Pb com valor de 0,29mg/L. Contudo os 

valores de concentração na saída do reator foram menores que 0,5 mg/L, limite permitido para 

o efluente de estação de tratamento de esgoto de acordo com a resolução CONAMA 430/2011 

(MMA, 2011), apresentando como valor máximo junto a saída 0,29mg/L de Pb (Tabela 10). 
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Tabela 10: Valores de metais totais na entrada e saída do reator UASB  

Metais Reator UASB  Entrada  Saída  CONAMA 

430/2011  
mg/L Média Desvio Padrão Média Desvio Padrão 

Co 0,01 0,01 0,02 0,03  - 

Pb  0,03 0,05 0,07 0,13 0,50 

Ba  0,07 0,10 0,80 1,36 5,00 

Ni  0,08 0,04 0,28 0,38 2,00 

Se  0,57 0,27 0,38 0,10 0,30 

Mn  0,72 0,90 0,49 0,71 1,00 

Cu  1,17 2,05 0,71 1,23 1,00 

Zn  3,35 6,47 2,50 4,94 5,00 

Fe  6,45 9,52 20,41 38,68 15,00 

Al  11,19 9,57 36,46 58,28  - 

Mg  30,93 13,27 24,17 17,49  - 

K  136,85 31,85 101,09 49,51  - 

 

Da mesma forma como observado para o Pb, o aumento de Ni junto a saída não ultrapassou 

o valor máximo permitido pela legislação brasileira de 2mg/L de Ni (MMA, 2011). Üstün, 

(2009) ao analisar os valores de metais junto a entrada de estações de tratamento de esgoto na 

Turquia, obteve valores de Ni em média de 0,100 mg/L e na saída após tratamento com lodos 

ativados de 0,067± 0,04mg/L e após lagoas de estabilização (anaeróbias ou facultativas) 0,053 

± 0,024mg/L. 

O valor médio de concentração de Fe junto a saída do reator foi de 20,41±38,68mg/L 

extrapolando os limites estabelecidos pela CONAMA 430/2011 (MMA, 2011), de 15mg/L de 

Fe. Üstün, (2009) encontrou valores de Fe em esgoto sanitário de 0,9 ± 2,2 mg/L e junto a saída 

de estações de tratamento na Turquia com a utilização de lagoas de estabilização 0,8 ± 0,3 mg/L 

e com lodos ativados 0,33 ± 0,17 mg/L, sendo recomendado neste caso a utilização de outras 

etapas de tratamento afim de atingir-se o valor no efluente exigido pela legislação. Da mesma 

maneira, o limite para Ba de 5mg/L estabelecido pelo CONAMA 430/2011 (MMA, 2011) não 

foi superado no dia 130. 

Os metais Se, Zn, Mg e K, apresentaram taxas de remoção no reator UASB ao longo de seu 

monitoramento, com valores de entrada superiores aos valores de saída. O Se, apresentou 

remoção em torno de 66%, com valor médio de saída de 0,38±0,10mg/L, acima do permitido 

pelo estabelecidos pela resolução CONAMA 430/2011 (MMA, 2011) de 0,3mg/L de Se. De 

modo semelhante, o Zn apresentou valor de 11,33mg/L junto a saída do reator UASB, acima 

do permitido pelo estabelecidos pela resolução CONAMA 430/2011 (MMA, 2011) de 

5,0mg/L. A entrada de Mn no sistema através da alimentação do reator foi progressiva, com 
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valores nos últimos dias de monitoramento de 2,31mg/L. Tendo como maior valor junto a saída 

1,74mg/L de Mn, no 130º dia de monitoramento, valor este maior que o limite da legislação de 

1,0 mg/L CONAMA 430/2011 (MMA, 2011). Chanpiwat et al., (2010) encontrou valores de 

Mn no esgoto doméstico de 0,2±0,1mg/L na entrada de estação de tratamento de esgoto na 

Tailândia e 0,11±mg/L0,1 mg/L na saída do tratamento com a utilização com lodos ativados, 

obtendo a remoção de 47,2%. Os valores encontrados pelo presente trabalho foram 

0,7±0,9mg/L de Mn junto a alimentação do reator e 0,49±0,7mg/gST na saída do reator UASB 

com remoção em torno de 68%, mesmo com valor de pico 1,74mg/L junto a saída do reator no 

130º dia. Observou-se junto a alimentação do reator aumentos expressivos da concentração de 

Mg, com média de 30,93±13,27mg/L, sendo a saída inferior a entrada no dia 130º, com média 

de 24,1 ± 17,1mg/L. A concentração de Cu na alimentação do reator apresentou aumentos 

gradativos ao longo do monitoramento com média de 1,17±2mg/L e na saída média de 0,71 ± 

,23mg/L, com maior valor na saída no 130ºdia de 2,91mg/L, com valor maior do que o limite 

para saída de efluente de estações de tratamento de esgoto no Brasil de 1mg/L (MMA, 2011). 

O K com valores médios junto a alimentação do reator de 136±31mg/L e valores na saída de 

101±49mg/L, apresentou-se como o metal mais abundante no sistema estudado. 

Analisou-se os metais no lodo utilizado para a partida do reator UASB (inóculo), assim 

como no lodo do reator após 7 dias de operação (lodo 1), 30 dias (lodo 2) e após 130 dias de 

operação (lodo 3). Os resultados obtidos para cada uma das fases de extração sequencial 

(intercambiável, carbonatos, matéria orgânica-sulfetos e residual), são apresentados na Figura 

27.  
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Figura 27: Biodisponibilidade dos metais no lodo  
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 O Pb no inóculo do reator UASB (lodo) apresentou-se em maior quantidade nas frações 

menos biodisponíveis com 0,01mg/gST na fração MO-S e 0,007mg/gST na fração residual, 

tendo na fração mais biodisponível em relação as outras, a fração intercambiável apenas 

0,001mg/gST. Após 7 dias de operação observou-se aumento da fração residual para 

0,021mg/gST, indicando que durante esse período pode ter ocorrido a precipitação do Pb com 

a deposição de metal elementar junto ao lodo do reator. Üstün, (2009) ao analisar a remoção de 

metais junto a entrada e saída de esgoto sanitário em estações de tratamento de esgoto na 

Turquia, observou que a remoção de metais em lagoas anaeróbias e facultativas estava ligada 

a sedimentação dos metais que ficavam adsorvidos aos sólidos. Entretanto após um mês de 
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monitoramento foi observada mudança no comportamento do Pb, a fração carbonatos 

aumentou de 0,002mg/gST para 0,016mg/gST, ou seja, houve aumento no valor de chumbo na 

fração mais biodisponível aos micro-organismos, podendo ser devido ao processo de 

tratamento (Karvelas et al., 2003), o que justificaria também o aumento deste metal junto a 

saída do reator UASB ao longo do monitoramento.  

Segundo Gustavsson et al., (2011) o Ni é essencial a atividade enzimática de 

microrganismos anaeróbios estando ligado ao Fator F430. O Ni no lodo utilizado como inóculo 

do reator apresentou-se em maior concentração junto as frações menos biodisponíveis com 

0,153mg/gST na fração MO-S e 0,044mg/gST na fração R (Figura 29). Após 30 dias de 

monitoramento observou-se aumento das frações de MO-S e R com 0,188mg/gST e 

0,085mg/gST respectivamente, possivelmente devido a precipitação de Ni junto aos sólidos no 

reator, como ocorrido com o Pb. Sendo que após 150 dias de monitoramento a fração MO-S 

tem uma diminuição para 0,139 mg/gST e o um aumento na residual para 0,128mg/gST, 

indicando a deposição do Ni junto a partículas inertes do lodo.  

Sendo que Co e o Ni estão ligados a atividade enzimática dos micro-organismos e sua 

ausência no meio pode levar a limitações no crescimento microbiano segundo, Gustavsson et 

al., (2011). 

 O Co no inóculo utilizado no reator, apresentou valores de 0,005 mg/gST e 0,002 

mg/gST nas frações matéria orgânica-sulfetos (MO-S) e residual (R), respectivamente, não 

sendo observado nas frações mais biodisponíveis. Após 7 dias de operação o valor da fração 

carbonato (C) uma das frações mais biodisponíveis passou de 0,0mg/gST para 0,022 mg/gST, 

nas frações MO-S foi 0,001mg/gST e na R 0,005 mg/gST. Com isto, observou-se um aumento 

da fração biodisponível com pequena diminuição na fração MO-S. E após um mês de operação 

a fração C passou para 0,028 mg/gST com a diminuição novamente MO-S para 0,0mg/gST e 

0,003mg/gST na R. Percebeu-se que o Co obteve maiores valores junto a saída do que a entrada 

e ao longo do monitoramento do reator os metais apresentaram maior biodisponibilidade ao 

longo do tempo, justificando maiores valores na saída do que na entrada, sendo este metal pode 

ter aumentado em fração mais biodisponível após o tratamento (Karvelas et al., 2003).  

 De acordo com Patidar e Tare, (2006) o Fe é essencial para micro-organismos 

anaeróbios, pois atua como cofatores de hidrogenases, enzimas ligadas à fase acidogênica na 

digestão anaeróbia, entretanto o Fe junto ao lodo utilizado como inóculo do reator apresentou 

os maiores valores nas frações menos biodisponíveis com 3,36mg/gST na fração MO-S e 

0,86mg/gST na R. Após 7 dias de operação observou-se que a fração MO-S passou a 2mg/gST 
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e a R 10,55mg/gST. Sendo que após um mês a fração intercambiável (INT) passou de 

0,014mg/gST para 0,036mg/gST e a fração MO-S alterou-se para 1,02mg/gST e a fração R 

teve diminuição para 10,07mg/gST. Após 130 dias de monitoramento, o Fe aumentou nas 

frações mais disponíveis do lodo com valores de 0,067mg/gST na fração INT, 0,171mg/gST 

na fração C, 0,374 na fração MO-S e 7,9mg/gST na R. Sendo assim observou-se nos primeiros 

7 dias de operação do reator UASB uma deposição de metais no reator, com o aumento das 

frações MO-S e R, possivelmente devido a precipitações de Fe junto aos sólidos do reator 

Üstün, (2009).  

 

 O Al no lodo utilizado como inóculo apresentou valores de 0,012mg/gST na fração INT, 

0,018mg/gST na fração C, 3,25mg/gST na fração MO-S e 26,9mg/gST na fração R. Observou-

se que a fração residual foi a fração predominante do Al durante os primeiros 130 dias de 

operação. Entretanto após o 130º dia de operação observou-se uma diminuição para 

13,24mg/gST na fração R, sem observar-se aumento nas demais frações. Observou-se que este 

valor de maior saída de Al também ocorreu no dia em que a saída de sólidos sedimentáveis foi 

de 90ml/L. Esta maior perda de sólidos junto a saída pode estar relacionada a uma maior perda 

de metais neste mesmo período. 

 O Ba utilizado no inóculo no reator UASB apresentou 0,009mg/gST na fração INT, 

0,010mg/gST na fração carbonato, 0,018mg/gST na fração MO-S e 0,014mg/gST na fração R, 

sendo que após 7 dias de operação do reator UASB observou-se um aumento na fração MO-S 

para 0,361mg/gST e diminuição na fração residual, resultando em 0,006mg/gST. Após 30 dias 

de operação, observou-se uma diminuição da fração MO-S para 0,018mg/gST e aumento da 

fração residual para 0,105 mg/gST. Com isto observou-se que possivelmente após 7 dias de 

operação os metais foram adsorvidos pelos micro-organismos ou ainda precipitados pelo 

presença de sulfeto, com isto observou-se após 30 dias de operação um aumento na fração 

residual, podendo ser devido a estes metais estarem aderidos junto as estruturas dos sólidos.  

 No inóculo utilizado no reator, o Se apresentou 0,005mg/gST na fração MO-S e 

0,002mg/gST na fração R. Após 7 dias de operação apresentou 0,005mg/gST na fração C, 

0,015mg/gST na fração MO-S e 0,006 na fração R. Após 30 dias de operação a fração C 

manteve-se com o mesmo valor, a fração MO-S aumentou para 0,025mg/gST e a fração 

residual foi 0,00mg/gST. Após 130 dias a fração C manteve-se e a fração MO-S foi para 0,016. 

Nos primeiros 7 dias de operação observou-se um aumento da fração MO-S, indicando a 

possível precipitação dos elementos ou ainda absorção pelos micro-organismos. Os valores 
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obtidos com o monitoramento das entradas do reator demonstram um aumento à partir de 

0,32mg/L de Se nos primeiros 30 dias, 0,48mg/L após 45 dias, 1,03mg/L após 65 dias, 

indicando que parte do metal proveniente do substrato tenha sido incorporado pela fração MO-

S.  

 O inóculo do reator UASB apresentou valores de Zn de 0,002 mg/gST na frações INT 

e C; 0,775mg/gST na fração MO-S e 0,694mg/gST na fração R. Após 7 dias de operação 

observou-se aumento para 0,005mg/gST na fração INT, aumento para 0,013 mg/gST na fração 

C, aumento para 0,865mg/gST na fração MO-S e aumento para 1,068 mg/gST na fração R. 

Após 30 dias de operação observou-se aumento da fração INT para 0,010mg/gST, o mesmo 

valor da fração C, aumento para 1,095mg/gST na fração MO-S e aumento da fração R para 

1,18mg/gST. Após 130 dias observou-se diminuição da fração MO-S para 0,69 mg/gST e 

aumento da fração R para 1,292 mg/gST. Sendo o maior valor de entrada junto a alimentação 

do reator próxima ao dia 65º, com 0,92mg/L de Zn, o qual justificaria o aumento da fração MO-

S neste período posterior, com a possível ocorrência de precipitação devido a presença de 

sulfetos. Ao longo do monitoramento, observou-se o Zn em frações com menor 

biodisponibilidade aos microrganismo dispersos no reator, tendo sido removido do substrato 

de entrada e incorporado a estas frações de baixa biodisponibilidade. O Zn pode ter sido 

adsorvido pelos micro-organismos ou polímeros extracelulares, ou terem se precipitado durante 

a formação de flocos de micro-organismos com taxa de remoção de 75%.  

 A análise do inóculo (lodo), apresentou Mn nas concentrações de 0,005mg/gST na 

fração INT, 0,014mg/gST na fração C; 0,040mg/gST na fração MO-S e 0,092mg/gST na fração 

R. Após 7 dias, a fração INT diminuiu para 0,002mg/gST, a fração C manteve-se, a fração MO-

S foi para 0,052mg/gST e a fração R para 0,08mg/gST. Após 30 dias as frações INT, foi para 

0,04mg/gST, a de C foi para 0,012mg/gST, a MO-S para 0,061mg/gST e a R para 

0,088mg/gST. Portanto, observou-se aumento na fração com maior biodisponibilidade (INT), 

como também um aumento da fração MO-S (precipitações devido ao sulfeto, ou ainda 

incorporação pelos micro-organismos). Após 130 dias observou-se aumento de todas as 

frações. Demonstrando que tanto as frações mais biodisponíveis quanto as menos 

biodisponíveis aumentaram ao longo do monitoramento do reator. Sendo que a fração ao final 

que mais aumentou foi a R, com valor de 0,147mg/gST.  

O inóculo utilizado para a partida do reator UASB apresentou 0,189mg/gST de Mg na 

fração INT, mais 0,172mg/gST na fração C, mais 0,667mg/gST na fração MO-S e 

1,729mg/gST na fração R. Sendo que após 7 dias de operação apresentou 0,184mg/gST na 
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fração INT, 0,194mg/gST na fração C; 0,614 mg/gST na fração MO-S e 1,235mg/gST na fração 

R. Após 30 dias de operação aumento para 0,311mg/gST na fração INT, aumento para 

0,275mg/gST na fração C; aumento para 0,721mg/gST na fração MO-S e aumento da fração R 

para 1,196mg/gST. Após 130 dias de operação observou-se aumento da fração INT para 

0,402mg/gST, aumento da fração C para 0,289mg/gST, diminuição da fração MO-S para 

0,688mg/gST e aumento da fração residual para 1,409mg/gST. Nos primeiros 7 dias de 

operação observou-se uma diminuição da fração residual em relação ao inóculo, entretanto ao 

longo do monitoramento observou-se um aumento em todas as frações, provavelmente devido 

ao Mg da entrada ter sido incorporado ao sistema, com média de remoção de 78%. Segundo 

Schmidt et. al., (1992) com a ausência do íon Mg2+ há limitações ao crescimento das 

Methanosarcina barkeri enquanto que com a presença do íon há aumento. 

O Cu em análise do inóculo apresentou 0,312mg/gST na fração MO-S e 0,142mg/gST 

na fração R. Ao longo dos primeiros 7 dias de monitoramento o Cu apresentou 0,002 mg/gST 

na fração INT; 0,008mg/gST na fração C; diminuição para 229mg/gST na fração MO-S e 

0,143mg/gST na fração R. Após 30 dias 0,003mg/gST na fração INT; 0,008mg/gST na fração 

C; aumento para 0,289mg/gST na fração MO-S e aumento para 0,165mg/gST na fração R. 

Após 130 dias obteve-se diminuição da fração MO-S para 0,15mg/gST e aumento da fração 

para 0,222mg/gST na R. Sendo assim, observou-se variações junto a fração MO-S ao longo do 

monitoramento, com diminuição desta fração no dia 130º.  Chanpiwat et al., (2010) encontrou 

valores junto ao esgoto sanitário de Cu de 0,4±1,2mg/L e na saída 0,09±0,1mg/L. Com 

eficiência de remoção para lodos ativados de 62%. O presente trabalho encontrou valores de 

remoção de 61% com a utilização de reator UASB. Sendo que possivelmente o Cu foi 

incorporado pelo reator através de frações com menor biodisponibilidade para os micro-

organismos em contrapartida Chanpiwat et al., (2010) encontraram valores de Cu 

predominantemente na fração INT e C. 

O K, em análise do inóculo, apresentou 0,395mg/gST na fração INT, 0,167mg/gST na 

fração C, 1,781mg/gST na fração MO-S e 0,247mg/gST na fração R. Nos primeiros 7 dias de 

monitoramento observou-se 0,278mg/gST de INT, 0,228mg/gST na fração C, diminuição para 

0,280mg/gST na fração MO-S e 0,270mg/gST na fração R. Após 30 dias de operação a fração 

INT aumentou para 0,442mg/gST, a fração C aumentou para 0,328mg/gST, a fração MO-S 

aumentou para 0,465 e a fração R aumentou para 0,342mg/gST. Após 150 dias obteve-se para 

a fração INT 0,398mg/gST, na fração C diminuição para 0,258mg/gST, na fração MO-S 

diminuição para 0,353mg/gST e na fração R, obteve-se aumento de 0,628mg/gST.  
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Observou-se ao longo do monitoramento do reator, um aumento das frações INT e MO-

S do 7º ao 30º dia, entretanto nos últimos 150 dias, observou-se diminuição da fração MO-S e 

aumento da fração R, com diminuição da biodisponibilidade neste período. 

Lasheen e Ammar, (2009) ao analisarem o lodo de quatro diferentes estação de 

tratamento de esgoto no Cairo, Egito, observaram que o Cu predominou na fração MO-S, 

demonstrando preferência pela matéria orgânica, sendo que o presente trabalho constatou o Cu 

predominantemente nas frações MO-S e R. Observaram o Fe predominantemente na fração R, 

sendo que o presente trabalho também encontrou maiores valores de Fe nesta mesma fração. O 

Mn foi encontrado entre as 3 primeiras frações (INT, C e MO-S) por Lasheen e Ammar, (2009), 

no presente trabalho o Mn apresentou-se predominantemente nas frações MO-S e R. Ni também 

foi encontrado em maiores frações (INT, C e MO-S), entretanto o presente trabalho encontrou 

o Ni majoritariamente na fração R. Zn também nestas 3 frações (INT, C e MO-S), entretanto o 

presente trabalho encontrou majoritariamente nas frações MO-S e R.  

Entretanto as diferenças entre as frações nos lodos de tratamento de esgoto sanitário, 

possivelmente estão ligadas a forma de tratamento, uma vez que Lasheen e Ammar, (2009), 

realizou a análise em sistemas com lodos ativados e o presente trabalho com reator UASB. 

Sendo que Üstün (2009), ao analisar o lodo de estações de tratamento de esgoto na Turquia, 

observou uma maior eficiência de remoção em tratamento com lodos ativados do que com 

lagoas de estabilização, sendo que a remoção de metais nas lagoas anaeróbias ou facultativas 

ocorreu através da sedimentação e adsorção dos metais nas lagoas.  

Como o presente trabalho, trabalhou com reator UASB em ambiente anaeróbio, 

pressupõe-se que o fato de possuir frações de metais mais ligados as frações MO-S e R do que 

os encontrados por Lasheen e Ammar, (2009), possivelmente seja devido a precipitações e 

adsorções ocorridas no ambiente anaeróbio. Kock, (1980) ao analisar os metais traço de 3 

digestores anaeróbios no tratamento de lixiviados, encontrou que a maioria dos metais no 

efluente foram encontrados associados a parte seca do lodo. Sendo que Al, Cd, Fe, Hg, Ni e Zn 

foram encontrados em 80% ou mais nos sólidos do lodo. Cr, Cu, Pb, Mn foram encontrados de 

45% a 70% nos sólidos do lodo e Ba foi encontrado de 4% a 30% nos sólidos do lodo. Sendo 

o Al, Ni, Fe encontrados pelo presente trabalho predominantemente na fração R, possivelmente 

associada ao lodo.  

O Cu apresentou variação entre a fração R e MO-S e o Pb entre R e C, sendo que nos 

sólidos do lodo de Kock, (1980) apresentaram faixas entre 45% a 70% no lodo. O Ba no atual 
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trabalho variou da fração MO-S para a R, sendo encontrado por Kock, (1980) de 4% a 30% nos 

sólidos do lodo, este pode ter se precipitado junto ao lodo também no atual trabalho.  

Após o período de monitoramento verificou-se a possibilidade de reutilização do lodo 

junto a agricultura, conforme a Tabela 11.  

 

Tabela 11: Metais totais lodo 

Lodo (mg/Kg) Al  Ba  Co  Cu Fe K Mg Mn Ni Pb Se Zn  

UASB - Lodo 3 37592 435 23 768 27741 2416 4134 415 389 43 89 3570 

Conama 375/06  - 1300 -  1500  -  -  -  - 420 300 100 2800 

 

 Observou-se que o lodo utilizado ao longo do monitoramento possuiu teores de Zn 

acima do permitido pela legislação CONAMA 375/2006 (MMA, 2006) para a utilização lodo 

proveniente de estação de tratamento de esgoto na agricultura.  

 

5.2.1 EFEITO DOS METAIS TRAÇO NA PRODUÇÃO DE METANO 

NO EXPERIMENTO EM BATELADA 

 

As análises das frações de biodisponibilidade dos metais presentes no lodo foram 

conforme a Figura 28. 

Figura 28: Fração de biodisponibilidade – inóculo bateladas 
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Observou-se 35,2% de Ba na fração MO-S no inóculo, 17,7% na fração INT, 19,6% na 

fração C e 27,4% na fração R, sendo que as frações menos biodisponíveis somaram 62,6%, 

entretanto com maior número de frações biodisponíveis quando comparado aos demais metais.  

O Co apresentou-se com 72,7% na fração MO-S, nas demais frações apresentou 0,1% 

INT; 0,4% C e 26,7% R. Sendo que a fração predominante a MO-S, fração encontrada dentre 

as de menor biodisponibilidade.  

O Cu apresentou-se com 68,6% na fração MO-S e 31,3% na R, com predominância na 

fração MO-S. Lasheen e Ammar (2009) também encontraram o Cu predominantemente na 

fração MO-S ao analisarem lodo de 4 diferentes estações de tratamento de esgoto no Egito.  

O Fe apresentou-se com 78,1% na fração MO-S e 19,8% na fração R, sendo que 

Chanpiwat, et al., (2010), ao analisarem lodo de 5 diferentes estações de esgoto perceberam 

que o Cr, Cu, Fe, Pb estavam presentes nas formas MO-S e R.  

Foi observado 27% do Mn na fração MO-S e 60,7% na fração R, sendo um dos metais 

com menor biodisponibilidade encontrado por Chanpiwat et al., (2010), entretanto no presente 

trabalho foi o segundo metal com maior número de frações biodisponíveis quando comparado 

aos demais analisados. O Ni foi encontrado com 77,2% na fração MO-S e 22,4% na fração R, 

entretanto Lasheen e Ammar, (2009) encontraram o Ni predominantemente nas frações INT, C 

e MO-S, em estações de tratamento de esgoto com lodos ativados, sendo que esta diferença de 

pode ser devido ao diferente tipo de tratamento do esgoto. O Se utilizado no inóculo apresentou-

se com 77,6% na fração MO-S e 22,4% na fração R. Apresentando-se predominantemente em 

frações com pouca biodisponibilidade. A biodisponibilidade de metais no lodo seguiu a 

seguinte sequência Ba > Mn > Fe > Co > Ni > Cu > Se.  

 As análise de metais no efluente utilizado para a montagem das bateladas foram 

conforme a Tabela 12. 
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Tabela 12: Metais na água negra simulada (ANS) 

Elementos Concentração (mg/L) 

Al 6,675 ± 0,134 

As n/d 

Ba 0,005 ± 0,007 

Cd n/d 

Co 0,010 ± 0,000 

Cr n/d 

Cu 1,245 ± 0,021 

Fe 4,045 ± 0,205 

K 177,20 ± 0,707 

Mg 35,295 ± 0,247 

Mn 1,010 ± 0,000 

Ni 0,080 ± 0,014 

Pb 0,070 ± 0,042 

S 171,05 ± 30,901 

Se 0,815 ± 0,233 

Zn 2,860 ± 0,057 

 

A concentração de metais na ANS seguiu a sequência de concentração de K > S > Mg 

> Al > Fe > Zn > Cu > Mn > Se > Ni > Pb > Co > Ba sendo que o Ba apresentou maior 

biodisponibilidade do que os demais, sua concentração na ANS foi a menor dentre todos os 

metais analisados. Levando-se em consideração a adição de lodo com a mistura, obteve-se os 

seguintes valores de metais dentro da batelada, conforme a Tabela 13. 
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Tabela 13: Concentração de metais nas garrafas de bateladas devido a adição do inóculo e água 

negra simulada 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Observou-se que o Fe apresentou moderada biodisponibilidade no inóculo. O Ni, 

apresentou baixa biodisponibilidade no inóculo e baixos valores de concentração na ANS com 

0,08mg/L. O Co apresentou baixas concentrações na ANS de 0,010mg/L e moderada 

biodisponibilidade no inóculo. O Se apresentou baixa concentração na ANS 0,815mg/L e a 

menor biodisponibilidade dentre os metais no lodo. O Cu apresentou baixa biodisponibilidade 

e baixas concentrações na ANS de 1,245mg/L. O Ba apresentou a melhor biodisponibilidade 

dentre os metais analisados no inóculo e com a menor concentração na ANS de 0,005mg/L. O 

Mn apresentou a segunda melhor biodisponibilidade em relação aos demais metais e baixa 

concentração na ANS 1,01mg/L. Realizou-se análises do método Plackett Burman com 

diferentes combinações de adições dos 7 elementos adotados Fe, Ni, Cu, Co, Mn, Ba que 

também foram adicionados as bateladas foram conforme a Tabela 14.  

  

Metais 
Concentração nas garrafas (mg/L) 

Inóculo ANS 

Al 138,716 ± 1,630 1,335 ± 0,027 

As 0,072 ± 0,001 n/a 

Ba 0,233 ± 0,001 0,001 ± 0,001 

Cd 0,004 ± 0,000 0,000 ± 0,000 

Co 0,027 ± 0,002 0,002 ± 0,000 

Cr 1,643 ± 0,053 0,000 ± 0,000 

Cu 2,031 ± 0,054 0,249 ± 0,004 

Fe 19,616 ± 0,049 0,809 ± 0,041 

K 12,720 ± 1,299 35,440 ± 0,141 

Mg 12,499 ± 0,093 7,059 ± 0,049 

Mn 0,685 ± 0,004 0,202 ± 0,000 

Ni 0,903 ± 0,008 0,016 ± 0,003 

Pb 0,075 ± 0,008 0,014 ± 0,008 

S 132,707 ± 3,357 0,163 ± 0,047 

Se 0,025 ± 0,014 0,572 ± 0,011 

Zn 6,680 ± 0,048 34,210 ± 6,180 
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Tabela 14: Matriz de concentração total de metais adicionados pelo método Plackett-Burman 

Triplicat

a 

Concentração adicionada as garrafas 

(mg/L-) 

Concentração nas garrafas (mg/L) ANS + 

inóculo + adição de metais 

Fe Ni Co Se Cu Ba Mn Fe Ni Co Se Cu Ba Mn 

1 0 0 0 
0.7

9 

0.6

4 

1373.

3 
0 

20.4

3 
0.92 

0.0

3 

1.3

9 

2.9

2 

1373.

5 
0.89 

2 0 0 0.59 
0.7

9 
0 0 

0.5

5 

20.4

3 
0.92 

0.6

2 

1.3

9 

2.2

8 
0.23 1.44 

3 0 
0.5

9 
0 0 

0.6

4 
0 

0.5

5 

20.4

3 
1.51 

0.0

3 
0.6 

2.9

2 
0.23 1.44 

4 0 
0.5

9 
0.59 0 0 

1373.

3 
0 

20.4

3 
1.51 

0.6

2 
0.6 

2.2

8 

1373.

5 
0.89 

5 
2.7

9 

0.2

9 
0.29 

0.3

9 

0.3

2 

686.6

4 

0.2

7 

23.2

2 
1.21 

0.3

2 

0.9

9 
2.6 

686.8

7 
1.16 

6 
5.5

8 
0 0 0 0 

1373.

3 

0.5

5 

26.0

1 
0.92 

0.0

3 
0.6 

2.2

8 

1373.

5 
1.44 

7 
5.5

8 
0 0.59 0 

0.6

4 
0 0 

26.0

1 
0.92 

0.6

2 
0.6 

2.9

2 
0.23 0.89 

8 
5.5

8 

0.5

9 
0 

0.7

9 
0 0 0 

26.0

1 
1.51 

0.0

3 

1.3

9 

2.2

8 
0.23 0.89 

9 
5.5

8 

0.5

9 
0.59 

0.7

9 

0.6

4 

1373.

3 

0.5

5 

26.0

1 
1.51 

0.6

2 

1.3

9 

2.9

2 

1373.

5 
1.44 

 

 

Os resultados AME com o método Plackett Burman, foram conforme a Tabela 15.  

Tabela 15: Resultados da AME com o planejamento Plackett-Burman. 

Triplicata 
Concentração total resultante nas garrafas (mg/L) AME 

(mlCH4./gDQO.d) Fe Ni Co Se Cu Ba Mn 

1 20.43 0.92 0.03 1.39 2.92 1373.50 0.89 9.37 ± 1.20 

2 20.43 0.92 0.62 1.39 2.28 0.23 1.44 10.41 ± 0.17 

   3   20.43 1.51 0.03 0.60 2.92 0.23 1.44 10.42 ± 0.87 

4 20.43 1.51 0.62 0.60 2.28 1373.50 0.89 7.61 ± 0.35 

5 23.22 1.21 0.32 0.99 2.60 686.87 1.16 8.09 ± 0.06 

6 26.01 0.92 0.03 0.60 2.28 1373.50 1.44 7.75 ± 0.48 

7 26.01 0.92 0.62 0.60 2.92 0.23 0.89 11.04 ± 0.75 

8 26.01 1.51 0.03 1.39 2.28 0.23 0.89 11.24 ± 1.12 

9 26.01 1.51 0.62 1.39 2.92 1373.50 1.44 7.52 ± 0.37 

 

Os metais Co, Cu, Ba e Mn não foram adicionados as bateladas com maior AME sendo 

apresentaram concentrações na ANS de 0,002mg/L; 0,249mg/L; 0,001mg/L; 0,202 

respectivamente e no inóculo 0,027mg/L; 2,031mg/L; 0,233mg/L e 0,685mg/L 

respectivamente pode ser que estas quantidades de metais presentes na ANS e inóculo fossem 

o suficiente para a melhor atividade metanogênica em combinação com 26.01 mg/L de Fe, 

1,51mg/L de Ni, 1,39mg/L de Se, com o valor do inóculo adicionado ao da ANS e as 

quantidades adicionadas de Fe, Ni e Se.  
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Worm et al., (2009), operaram o reator UASB com diferentes substratos como acetato, 

propionato, adicionando os elementos Cu, Zn, Mn, Ni, Co, Mo, Se e W na concentração 0,5 µm 

e Fe na concentração 5 µm e analisaram os efeitos da ausência de molibdênio, tungstênio e 

selênio na alimentação do reator. Os autores verificaram que os testes de atividade 

metanogênica específica não apresentaram diferenças entre a alimentação com e sem 

molibdênio, tungstênio e selênio, entretanto no atual estudo verificou melhor desempenho da 

atividade metanogênica na batelada em que foi adicionado 0,59mg/L de Se.  

Analisou-se a combinação das concentrações de metais nas bateladas em relação a AME 

com a análise estatística (ANOVA) do planejamento Plackett-Burman utilizando a variável 

AME como resposta e obteve-se como resultado a Tabela 16.  

Tabela 16 – Análise estatística dos fatores ajustados para o modelo linear a partir do 

planejamento Plackett Burman (R2 0,82; R-adj 0,70). 

Fator Efeito p-value Coeficiente 

Intersecção 9,27 0,00 9,27 

(1)Fe -0,07 0,86 -0,03 

(2)Ni -0,45 0,24 -0,22 

(3)Co -0,55 0,16 -0,27 

(4)Se 0,43 0,26 0,21 

(5)Cu 0,33 0,37 0,17 

(6)Ba -2,72 0,00 -1,36 

(7)Mn -0,79 0,05 -0,40 

 

A análise estatística dos diferentes metais nas bateladas tendo como variável resposta a 

AME, constatou que o Ba e o Mn possuíram efeito negativo significativo nas bateladas. Sendo 

que o Bário no inóculo apresentou baixa concentração 0,05mg/L no inóculo, 0,005 na ANS e 

apresentou-se com 35% na fração MO-S e 27% na fração R, observou-se que a concentração 

de Ba no inóculo e na ANS foi baixa e com maior biodisponibilidade em relação aos demais 

metais adicionados, sendo que pode ser que o efeito negativo do Ba deu-se à partir da adição 

deste metal a batelada, uma vez que estava mais biodisponibilidade do que os metais. Sendo 

que o Ba, segundo Ruel et al., (2002) em excesso age precipitando o sulfato (inibidor da redução 

de sulfato no meio), isto ocorre através das bactérias redutoras de sulfato que removem metais 

através da precipitação metal-sulfato, afetando negativamente as arqueas metanogênicas, pois 

ao invés das bactérias redutoras de sulfato transformarem ácido propriônico em ácido acético, 

elas se envolvem na precipitação do Ba. Com o excesso de Ba (adição) pode-se ter ocorrido 

precipitação deste elemento com diminuição de sulfato, em excesso apresentou efeito negativo, 

possivelmente causou desequilíbrio ao sistema. O Mn apresentou 27% na fração MO-S e 60,7% 
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na fração R. Com baixas concentrações no inóculo de 0,150mg/L e na ANS de 1,01mg/L, 

entretanto dentre os metais analisados era o segundo mais biodisponível, sendo que por isto ao 

ser adicionado, pode ter sido prejudicial ao sistema, entretanto o Mn age como aceptor de 

elétrons nos processos de respiração anaeróbia Ehrlich, (2009) sendo também necessário ao 

sistema.  

O Se e o Cu, apresentaram efeito positivo sobre o sistema embora não significativo, mas 

próximo a significativo em relação aos demais metais analisados. O Se apresentou baixa 

biodisponibilidade com 77% na fração MO-S e 22% na fração R, sendo que esta alta fração na 

MO-S pode ser devido a incorporação pelos micro-organismos ou pela precipitação pelo 

sulfato. O Se teve baixa concentração no inóculo de 0,005mg/L e 0,815mg/L na ANS, sendo 

que com a adição de 0,79mg/L. Worm et al., (2009) não obtiveram diferença entre a adição ou 

não de Se a acetato, proprionato entre outros substratos, entretanto o presente trabalho 

apresentou melhor AME com a adição de Se ao tratamento de água negra simulada. Stoltz e 

Oremland (1999) observaram que oxiânions de Se, podem ser utilizados na respiração 

anaeróbia de micro-organismos como aceptor final de elétrons, dependendo da concentração 

de oxiânions presentes ou ainda da biodisponibilidade de doadores de elétrons. Também 

observaram que a oxidação de substratos poderá estar ligada a redução de selenato, variando 

de espécie para espécie. Sendo que os impactos de Se estão ligados a concentração nos sistemas 

biológicos variando de organismo para organismo. Sendo que observaram Se como 

micronutriente com ligação junto a respiração anaeróbia em pequenas concentrações.  A adição 

de Se ao atual trabalho mostrou-se com resultado positivo.  

O Cu também apresentou efeito positivo sobre o sistema, mesmo que não significativo. 

Sendo que no inóculo tinha 68% na fração MO-S e 31% na fração R, com baixa mobilidade. 

Apresentou concentrações no inóculo de 0,446mg/L e na ANS de 1,245mg/L. Scherer, Lippert 

e Wolff (1983) analisaram os elementos presentes em 10 micro-organismos metanogênicos e o 

Cu foi um dos elementos encontrados nestas metanogênicas, demonstrando a importância deste 

metal para a metanogênese. No presente estudo sua adição foi benéfica.  

A partir de um modelo linear, utilizou-se da metodologia de superfície de resposta 

(MSR) para estimar a AME sob diferentes concentrações de Ba e Mn, avaliando o seu efeito 

negativo e interação (Figura 29). Apesar do Se e Cu estatisticamente em relação a todas as 

bateladas não terem sido significativos, p-valor igual a 0,26 e 0,37, respectivamente, seu efeito 

sobre a AME também foi avaliado utilizando-se do MSR, uma vez que apenas estes metais 

tiveram efeito positivo.  
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Figura 29: Comportamento do Bário em relação ao Cu, Se e Mn. 

 

 

Ao analisar-se a Figura 29A, observou-se um maior efeito negativo sobre a AME com 

relação as maiores concentrações de Ba correlacionado ao Mn, pois a concentração de 

1400mg/L a 1600mg/L de Ba correlacionado a 0,9mg/L de Mn obteve AME estimada em 
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menor que 8,25 mlCH4/gDQO.d. Sendo que observou-se que no experimento realizado na 

prática junto ao maior valor de AME observou-se 1373,5mg/L de Ba e 0,89 mg/L de Mn, 

obtendo-se AME de 11,24 mlCH4/gDQO.d. Sendo assim, o efeito negativo da alta concentração 

de Ba junto ao sistema foi potencializado quando correlacionado ao Mn, sendo que o Ba pode 

estar relacionado a precipitação de sulfato (Ruel et al., 2002) o que poderia beneficiar a 

metanogênese entretanto em altas concentrações de Ba, possivelmente ocorreu um 

desequilíbrio no sistema, pois observou-se junto a batelada realizada melhor resultado de AME 

com valores de Ba de 0,23mg/L, sendo esta concentração proveniente do inóculo e ANS.  

Ao analisar-se a Figura 29B com 0,4mg/L de Se e 2,0mg/L de Cu obteve-se menores 

resultados de AME. Entretanto com o aumento da concentração de Cu para 3mg/L e Se 1,6mg/L 

estimou-se obter melhores resultados de AME como 12 mlCH4/gDQO.d. Sendo que a batelada 

realizada com melhor resultado de AME apresentou 2,28mg/L de Cu e 1,39mg/L de Se, ou 

seja, através do modelo estatístico utilizado estima-se que com maiores valores de adição de 

Cu, poder-se-ia obter melhores resultados da AME. O Cu foi um dos elementos encontrados 

no interior de micro-organismos metanogênicos (Scherer, Lippert e Wolff, 1983), sendo 

possivelmente um dos elementos utilizados pelos micro-organismos metanogênicos na 

produção de metano.O Se nas bateladas tanto no melhor quanto no pior desempenho de AME 

apresentou 1,39mg/L de Se, sendo que através do modelo estatístico estima-se que 

concentrações de até 1,6mg/L de Se para ANS poderia resultar em melhores valores de AME. 

Stoltz  e Oremland, (1999), observaram o Se como um dos possíveis aceptores de elétrons na 

respiração anaeróbia, o que justifica sua importância junto ao desempenho das bateladas.  

Ao analisar-se as Figuras 29C e 29D observou-se que o aumento das concentrações de 

Ba quando correlacionado ao aumento das concentrações de Se  e separadamente esta mesma 

correlação de aumento de concentração de Ba com aumento de concentração de Cu, obteve 

valores de AME menores. Valores estimados de AME de 11mlCH4/gDQO.d foram observados 

com 3mg/L de Cu correlacionado a 0mg/L de Ba, como também este valor de AME foi 

estimado para 1,6mg/L de Se com 0mg/L de Ba. Com Ba apresentando efeito negativo quando 

correlacionado a diferentes concentrações de Cu e Se.  

Ao analisar-se as Figuras 29E e 29F, o Mn correlacionado ao Cu, apresentou efeito 

negativo, com concentrações de Mn de 1,6mg/L e Cu 2,0mg/L estimou-se AME menor do que 

10,25mg/L. Sendo que com a diminuição de Mn para 0,6mg/L e aumento de Cu para 3mg/L 

estimou-se AME em 11,75 mlCH4/gDQO.d. Com efeito negativo do Mn correlacionado ao Cu. 

O Se também apresentou melhor AME estimada de 12mlCH4/gDQO.d quando Mn apresentou 
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menor concentração 0,6mg/L e o Se maior concentração com 1,6mg/L. Este efeito negativo do 

Mn quando correlacionado ao Se, pode ser devido a ambos serem aceptores de elétrons na 

respitação anaeróbia ( Stoltz e Oremland, 1999), entretanto pode ser que neste substrato ANS 

o Se esteja sendo usado preferencialmente como aceptor ao invés do Mn, justificando o efeito 

negativo do Mn quando correlacionado ao Se.  

6 CONCLUSÕES 

 

Foi observado ao longo do monitoramento do reator UASB estabilidade junto aos 

valores de temperatura com média de 24,8 ± 1,8ºC. Valores de alcalinidade em média de 1761,9 

± 779mg.CaCO3/L na saída do reator com estabilidade nos valores de pH na saída de 7,5 ± 0,2. 

Foi observado acidez volátil na entrada de 252,75 mgCH3COOH/L e saída de 46,05 

mgCH3COOH/L com menores valores de ácidos na saída possivelmente devido a utilização de 

AV para a produção de metano por micro-organismos. Observou-se remoção de DQO no 

sistema de 61,7 ± 15% com aumento da eficiência de remoção ao longo do tempo de operação 

do reator UASB. Apresentando baixa perda de sólidos suspensos voláteis ao longo do 

monitoramento do reator UASB.  

 Os valores de nitrogênio amoniacal na entrada foram 197,37 ± 84,3 e na saída 170,6 ± 

69,1 mgN/L, sendo que o nitrogênio amoniacal no interior do reator não apresentou toxicidade 

ao meio. O reator apresentou remoção dos metais Se, Zn, Mn, Mg, Cu e K junto ao efluente de 

saída em relação ao efluente de entrada. Entretanto Se, Zn, Mn, Cu e Fe apresentaram valores 

acima do permitido pela legislação CONAMA 430/2011, extrapolando limite de concentração 

para efluentes de estações de tratamento de esgoto no Brasil, entretanto isto deveu-se a uma 

maior perda de sólidos no 130º dia de monitoramento, com estes metais possivelmente aderidos 

aos mesmos. A análise de metal no lodo realizada na etapa 3 próxima ao final do monitoramento 

do reator UASB mostrou que o Zn estava acima do permitido pela legislação CONAMA 

375/2006 para a utilização na agricultura de lodo proveniente de estações de tratamento de 

esgoto no Brasil. 

 As análise de metais no lodo utilizado como inóculo das bateladas apresentaram a 

biodisponibilidade dos elementos da seguinte forma Ba > Mn > Fe > Co > Ni > Cu > Se. Sendo 

que as análises de AME demonstraram que o Ba e o Mn tiveram efeito negativo significativo 

no sistema. O Se e o Cu tiveram efeito positivo porém não significativo sobre o sistema.  
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