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Segundo a mais recente Pesquisa Nacional de Saneamento Básico (IBGE, 2000), o Bra-
sil produz diariamente cerca de 230 mil toneladas de resíduos sólidos. Quase a tota-
lidade desses resíduos é disposta no solo, seja em forma de aterros sanitários, aterros 
controlados ou vazadouros a céu aberto (Figura 1).

A opção pelos aterros sanitários se deve ao fato de essa ser, hoje, a forma de disposi-
ção mais viável dentro da realidade brasileira, tanto do ponto de vista técnico quanto 
de ponto de vista econômico. Suas características construtivas permitem minimizar os 
efeitos das duas principais fontes de poluição oriundas dos resíduos sólidos: o gás do 
aterro e o lixiviado. Entretanto, minimizar não é sinônimo de eliminar, de modo que o 
aterro por si só não consegue resolver todos os problemas relacionados à disposição 
de resíduos sólidos.

O gás do aterro, mistura do biogás gerado na decomposição anaeróbia dos resíduos 
sólidos e de compostos voláteis liberados por eles, pode ser drenado através de tubula-
ções adequadas e encaminhado para queima ou eventual aproveitamento energético. 
O lixiviado, porém, é um problema mais complexo.

As dificuldades encontradas pelos pesquisadores e engenheiros para tratar o lixiviado 
de aterros sanitários talvez se devam ao fato de ser um problema relativamente novo 
para a engenharia sanitária nacional. Ele é novo porque, antes da década de 1970 – 
quando começou a implantação de aterros sanitários com impermeabilização da base 

1Introdução
Jurandyr Povinelli, 
Pedro Alem Sobrinho
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– ele simplesmente não existia. Ou melhor, sim, existia, mas como um problema de 
contaminação do subsolo e das águas subterrâneas, um líquido que infiltrava por toda 
a extensão da base dos aterros. Não sendo coletado e conduzido a um único ponto de 
saída, não fazia sentido pensar num tratamento para o mesmo.

A impermeabilização da base dos aterros conseguiu praticamente eliminar o principal 
risco ambiental, que seria a contaminação dos aquíferos pela infiltração do lixiviado. 
Entretanto, agora recolhido pelo sistema de drenagem, o lixiviado não pode ser lança-
do diretamente num corpo receptor. Suas características físico-químicas lhe conferem 
um elevado potencial poluidor, o que requer tratamento. Esse tratamento tem sido um 
desafio aos profissionais da área, e as diversas alternativas propostas ao longo dos 
anos, no Brasil e no exterior, não têm sido satisfatórias. Assim, como dito por Jardim 
(2006), o tratamento do lixiviado é hoje apontado pela grande maioria dos técnicos da 
área como o principal problema associado aos aterros sanitários.

Os estudos sobre a composição do lixiviado iniciaram no princípio da década de 1970 
(FLECK, 2003) e os primeiros estudos sobre seu tratamento datam da segunda metade 
da mesma década. Lima (1988) destaca que o início da participação brasileira no estu-
do do lixiviado se deu com o trabalho de Oliveira (1971), que descreveu os mecanismos 
básicos através dos quais um aterro sanitário construído e operado inadequadamente 
pode poluir as águas subterrâneas e superficiais. Em comparação ao tratamento de 
água e de esgoto, problemas com os quais a humanidade se defronta desde tempos 
imemoriais e cientificamente estudados desde o século 19, percebe-se que trata-se, 

Fonte: IBGE (2000).

Figura 1
Destino final dos resíduos sólidos urbanos no Brasil segundo as várias formas de 
disposição, em porcentagem da massa total.
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de fato, de uma novidade. Talvez devido a essa tradição de décadas no tratamento de 
esgoto, aliada a sua aparente semelhança com o lixiviado, os engenheiros sanitaristas, 
não só no Brasil, mas no mundo inteiro, optaram pelo uso das mesmas técnicas e 
parâmetros de projeto para tratar um e outro.

Os insucessos obtidos, mais uma vez não só no Brasil, mas em todo o mundo, apon-
tam para a necessidade de se repensarem as estratégias até agora adotadas. É pre-
ciso que se busquem processos adequados para o tratamento do lixiviado, os quais 
possam ser aplicados dentro da realidade brasileira. Com esse objetivo em mente, foi 
organizada uma rede de pesquisas dentro do Edital 5 do Programa de Pesquisas em 
Saneamento Básico (Prosab).

As pesquisas desenvolvidas ao longo da vigência do Edital 5 (dois anos) estão apre-
sentadas nesta publicação. Cada grupo de técnicas de tratamento foi reunido em um 
capítulo específico. Isso permite que cada um, à exceção do capítulo referente à ca-
racterização do lixiviado, possa ser consultado independentemente dos demais. Em 
seguida, será feita uma pequena descrição do conteúdo desta publicação, o que for-
necerá ao leitor um panorama global. Cumpre ressaltar que, embora esta obra seja um 
reflexo do trabalho conjunto de todo o grupo envolvido, as informações apresentadas 
em cada capítulo são de exclusiva responsabilidade de seus autores.

Para que se possa tratar de forma eficaz um determinado efluente, é necessário conhe-
cê-lo. Esta é a função do Capítulo 2. Ali se faz notar que, a despeito da grande variabi-
lidade observada, alguns padrões são comuns a todos os aterros. Também se discute os 
possíveis efeitos deletérios do lançamento de lixiviado in natura nos corpos d’água.

As vazões de lixiviado dependem essencialmente do histórico de chuvas sobre o aterro. 
Sua estimativa é uma das grandes dificuldades encontradas ao se projetar uma estação de 
tratamento. Alguns métodos para essa estimativa são apresentados, a mero título ilustra-
tivo. Já as concentrações das diversas substâncias estão ligadas ao tempo de aterramento. 
As principais variáveis que influenciam na velocidade de biodegradação dos resíduos ater-
rados são apresentadas, porém apenas de forma qualitativa, sem pretensão de capacitar 
os leitores para esse tipo de avaliação, o que estaria fora do escopo desta publicação. Em 
contrapartida, são apresentadas tabelas com as faixas mais prováveis de variação das 
diversas variáveis físico-químicas de aterros localizados no Brasil e no exterior.

Em termos da caracterização do lixiviado, os autores descrevem tanto técnicas e vari-
áveis usuais da engenharia sanitária (DQO, pH, alcalinidade e outras) quanto técnicas 
mais recentes, ainda não padronizadas, como a determinação da distribuição de mas-
sas moleculares. Os resultados obtidos com esses métodos indicam que as análises 
convencionais devem ser interpretadas com muito cuidado, pois o lixiviado não se 
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comporta como o esgoto sanitário. Também se apresenta uma relação de compostos 
identificados em diversos trabalhos com o uso de cromatografia gasosa acoplada à 
espectrometria de massas.

Por fim, apresentam-se fluxogramas para sistematizar a caracterização de lixiviados 
e a escolha das melhores alternativas de tratamento, bem como para avaliar sistemas 
de tratamento já existentes.

Os capítulos seguintes abordam os diversos métodos de tratamento estudados pela 
rede. Em primeiro lugar estão apresentados os processos físico-químicos, seguidos dos 
biológicos e do tratamento combinado com esgoto sanitário. 

Uma característica comum observada nos lixiviados de aterros brasileiros é a elevada 
concentração de nitrogênio, encontrado principalmente na forma amoniacal. Por essa 
razão, especial ênfase foi dada aos estudos acerca da remoção dessa substância. Os 
resultados obtidos por essa rede de pesquisas mostraram que os tratamentos biológi-
cos não são suficientes para o tratamento do lixiviado dos aterros brasileiros, devendo 
ser feitas associações com processos físico-químicos.

Dentre os processos físico-químicos, o que se revelou mais eficaz para a remoção do 
nitrogênio amoniacal foi o arraste (stripping). Por essa razão, o Capítulo 3 foi dedica-
do inteiramente ao assunto. O arraste consiste no favorecimento da volatilização da 
amônia não ionizada, obtido normalmente pelo aumento do contato entre o lixiviado 
e o ar e pela elevação do pH. O arraste foi estudado em torres recheadas, em lagoas 
rasas, em reatores de chicanas e em tanques dotados de agitação. Também se avaliou 
o arraste em amostras pré-tratadas por precipitação química em meio alcalino.

O arraste em torres permitiu, após elevação do pH, no pior dos casos, a remoção de mais 
de 90% da amônia com um tempo de detenção de quatro horas. Os custos estimados 
para o arraste em torres recheadas foram muito elevados, o que indica que essa técnica, 
apesar de eficaz, ainda depende de muitos estudos para se tornar viável em escala real. 
Os resultados dos testes de arraste em amostras previamente tratadas com hidróxido 
de cálcio revelaram eficiências acima de 90 % em até seis horas, desde que houvesse 
adequado suprimento de ar, de modo bastante semelhante às torres recheadas.

As lagoas rasas também mostraram uma alta eficiência de remoção, acima de 95%, 
com custo bastante baixo. Entretanto, o tempo de detenção requerido, cerca de 60 
dias, implica na construção de unidades muito grandes, o que dificulta sua aplicação.

Os reatores de chicanas, operados de vários modos diferentes, apresentaram remoção 
de nitrogênio amoniacal bastante variada, entre 6 e 73%, para o tempo de detenção 
utilizado, de 12 dias. Os tanques dotados de agitação também apresentaram baixa 
eficiência, em torno de 30 %, com tempo de detenção de 20 dias.
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Os demais processos físico-químicos estão apresentados no Capítulo 4. Todos os re-
sultados se referem a estudos em escala de bancada. O processo identificado como 
mais eficaz foi a oxidação com reagente de Fenton, a qual permitiu remoções de 90% 
da cor e 80% da DQO. Em um futuro próximo, esse processo deve receber mais aten-
ção por parte dos pesquisadores. A precipitação química com adição de compostos de 
fosfato e magnésio conduziu a elevadas remoções de amônia, mas baixa remoção de 
DQO e alta concentração residual de fósforo. A reação é rápida e o lodo formado tem 
potencial para ser usado como fertilizante, porém o custo do processo ainda é proi-
bitivo. A precipitação com hidróxido de cálcio mostrou-se muito efetiva na remoção 
de cor, turbidez e alguns metais, mas não se revelou eficaz para remover DQO, DBO, 
nitrogênio e fósforo. O lodo gerado se caracterizou como não perigoso. Por fim, a 
coagulação-floculação se revelou inapropriada para o tratamento do lixiviado.

O tratamento em lagoas, embora apresente usualmente eficiência muito baixa em sis-
temas reais, merece atenção porque é utilizado na grande maioria dos aterros brasilei-
ros. Além disso, independentemente da alternativa de tratamento escolhida, a grande 
variabilidade da vazão do lixiviado exige a presença de um tanque de equalização a 
montante da estação. O Capítulo 5 descreve as pesquisas realizadas com diversos tipos 
de sistemas de lagoas. Os resultados diferiram bastante entre os diversos grupos de 
pesquisa, com a predominância de baixíssimas eficiências. Apenas lagoas muito rasas 
e com elevados tempos de retenção apresentaram bons resultados, com atividade 
fotossintética e elevada remoção de amônia por stripping.

O Capítulo 6 está dedicado aos sistemas biológicos anaeróbios. Foram estudados fil-
tros biológicos, também conhecidos como reatores biológicos de leito fixo, e reatores 
em bateladas sequenciais. Os filtros anaeróbios mostraram desempenho variável. En-
tretanto, parecem ser eficientes para remoção da DQO de lixiviados novos. Já para o 
lixiviado de aterros maduros, a eficiência de remoção de DQO diminui sensivelmente e 
o sistema é ineficiente na remoção de amônia.

Os estudos com sistemas aeróbios (Capítulo 7) estiveram focados na remoção de ni-
trogênio amoniacal pelo processo de nitrificação-desnitrificação, particularmente pela 
via curta (via nitrito). Foi necessário o uso de etanol como fonte de carbono para 
desnitrificação, pois o lixiviado bruto mostrou-se inadequado como tal. Os resultados 
foram promissores, porém indicaram que deve haver um estrito controle da operação 
para se manterem as condições ideais no interior dos reatores.

O tratamento conjunto com o esgoto sanitário em ETEs é uma alternativa bastante in-
teressante e já aplicada em alguns países. Entretanto, há questionamentos quanto ao 
efeito de tal codisposição sobre a eficiência das estações. Os trabalhos desta rede que 
abordaram esse problema estão apresentados no Capítulo 8. Ensaios em teste de jarros 
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de modo que seja possível, num futuro próximo, estarmos preparados para enfrentar 
de forma decisiva o tratamento do lixiviado.
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mostraram que a adição de lixiviado causou uma pequena diminuição da eficiência do 
tratamento por coagulação-floculação. No que diz respeito aos processos biológicos 
aeróbios, a adição de lixiviado não prejudicou a eficiência do tratamento. O mesmo 
não ocorreu com o tratamento anaeróbio em reatores UASB, o qual aparentemente 
necessita de pré-tratamento por stripping para remover o excesso de nitrogênio amo-
niacal. O tratamento em lagoas é prejudicado, embora esse efeito seja diminuído caso 
se adote pré-tratamento por stripping. A adição de lixiviado não parece aumentar a 
toxicidade do efluente das ETE.

No Capítulo 9 são apresentados sistemas de tratamentos não convencionais como 
barreiras químicas e banhados construídos e o uso de camadas evapotranspirativas 
para minimizar a produção do lixiviado. Na rede de resíduos sólidos do Prosab, foram 
enfocados ainda de forma preliminar, sendo os resultados apresentados com ressalvas, 
já que as pesquisas ainda se encontram em nível inicial e demandam continuidade dos 
estudos. O uso de zeólitas em barreiras reativas permeáveis mostrou que estas têm 
grande eficiência inicial na remoção de amônia, porém saturam rapidamente e não 
apresentam o mesmo desempenho quando regeneradas. O custo da zeólita também é 
elevado. Banhados com taboas mostraram-se capazes de se adaptarem a misturas de 
esgoto e lixiviado, mas não chegaram a ser testados com lixiviado puro.

O Capítulo 10 discorre sobre o uso de evaporadores. Nesses sistemas o que se busca 
é diminuir o volume a ser tratado ou disposto. Na situação ideal, todo o líquido passa 
para a fase de vapor, sendo liberado na atmosfera, enquanto os sólidos se acumulam 
no fundo do sistema, podendo retornar ao aterro. As soluções estudadas no âmbito 
do Prosab são úteis apenas para aterros de pequeno porte por terem pequeno rendi-
mento. Evaporadores baseados na luz solar apenas são aplicáveis em regiões quentes e 
secas, enquanto aqueles que fazem uso do biogás gerado no aterro podem ser usados 
em outras condições climáticas.

Técnicas não convencionais para o pós-tratamento do lixiviado, por terem sido en-
focadas ainda de forma muito preliminar, são apresentadas nos apêndices. O uso de 
zeólitas em barreiras reativas permeáveis mostrou que estas têm grande eficiência 
inicial na remoção de amônia, porém saturam rapidamente e não apresentam o mes-
mo desempenho quando regeneradas. O custo da zeólita também é elevado. Banhados 
com taboas mostraram-se capazes de se adaptarem a misturas de esgoto e lixiviado, 
porém não chegaram a ser testados com lixiviado puro. 

Os resultados compilados ao final desta rede de pesquisas mostram que o país já supe-
rou a fase de abordagem incipiente, estando capacitado a estudar o problema em pro-
fundidade. Contudo, muito ainda resta a ser feito. O caminho à frente é longo. Cabe 
aos pesquisadores e às agências financiadoras manter o ritmo e nível das pesquisas, 
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de modo que seja possível, num futuro próximo, estarmos preparados para enfrentar 
de forma decisiva o tratamento do lixiviado.
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2.1 Introdução
Os lixiviados de aterros de resíduos sólidos urbanos (RSU) são resultado da interação 
entre o processo de biodegradação da fração orgânica desses resíduos e da infiltração 
de águas pluviais que solubilizam componentes orgânicos e inorgânicos. Consequen-
temente, o fator determinante na vazão de lixiviados de um aterro sanitário é o volume 
de águas pluviais infiltradas, enquanto o fator determinante das características físicas, 
químicas e microbiológicas do lixiviado são as características dos resíduos aterrados.

O lixiviado, portanto, contém componentes orgânicos e inorgânicos, mas também ou-
tras substâncias tóxicas, provenientes do recebimento de resíduos industriais, ou mesmo 
perigosas de maneira inadvertida nos aterros. Essas substâncias perigosas que eventu-
almente existem na massa de resíduos sólidos podem causar danos ambientais se atin-
girem o lençol freático ou as águas superficiais, além de serem prejudiciais em caso de 
emissões de gases voláteis para a atmosfera. Esses efeitos danosos podem se estender à 
comunidade animal e vegetal aquática e aos seres humanos que dela se utilizam. 

Além disso, sabe-se que o lixiviado contém altas concentrações de nitrogênio amoniacal e 
que desse fato provêm vários problemas. Os efluentes com alta concentração de nitrogênio 
amoniacal, quando descartados em cursos d’água sem prévio tratamento, podem estimular 
o crescimento de algas, provocar depleção do oxigênio dissolvido e serem tóxicos à biota 
do ecossistema aquático. Em sistemas de tratamento biológico, as altas concentrações de 
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nitrogênio amoniacal podem causar problemas de odor, além de serem tóxicas às bactérias  
decompositoras. 

A variabilidade na composição de acordo com o aterro e as oscilações de vazão ao 
longo do ano devido ao regime de chuvas são alguns dos problemas para o tratamento 
desse efluente.

O presente capítulo discutirá aspectos relacionados à caracterização do lixiviado utili-
zando parâmetros específicos e comentará como essa caracterização pode subsidiar a 
escolha de rotas de tratamento para os diferentes tipos de lixiviados encontrados.

2.2 Lixiviados de aterros sanitários
Apresentam-se neste subitem as principais características dos lixiviados gerados em 
aterros sanitários onde são dispostos resíduos sólidos domésticos. Inicialmente, define-
se o termo ‘lixiviado’ para, em seguida, se discutirem a composição físico-química de 
diferentes lixiviados e, ainda, os fatores interferentes tanto na sua quantidade quanto 
na sua qualidade. Por fim, serão apresentadas sugestões de metodologias analíticas 
para a caracterização dos lixiviados.

2.2.1 Definição
Os lixiviados de aterros sanitários podem ser definidos como o líquido proveniente da 
umidade natural e da água de constituição presente na matéria orgânica dos resíduos, 
dos produtos da degradação biológica dos materiais orgânicos e da água de infiltração 
na camada de cobertura e interior das células de aterramento, somado a materiais 
dissolvidos ou suspensos que foram extraídos da massa de resíduos.

A norma brasileira NBR 8849/1985 (ABNT, 1985) define lixiviado utilizando o termo ‘cho-
rume’: o líquido produzido pela decomposição de substâncias contidas nos resíduos sóli-
dos, de cor escura, mau cheiro e elevada Demanda Bioquímica de Oxigênio (DBO).

2.2.2 Composição
As características físicas, químicas e biológicas dos lixiviados dependem do tipo de 
resíduo aterrado, do grau de decomposição, do clima, da estação do ano, da idade 
do aterro, da profundidade do resíduo aterrado, do tipo de operação do aterro, entre 
outros fatores. Logo, pode-se afirmar que a composição dos lixiviados pode variar 
consideravelmente de um local para outro, como também em um mesmo local e entre 
épocas do ano (REINHART; GROSH, 1998).

A composição dos lixiviados é mais diretamente influenciada, contudo, pelas carac-
terísticas dos resíduos e sua decomposição. As taxas e características da produção de 
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líquidos e biogás variam ao longo do processo de biodegradação e refletem o processo 
que acontece dentro do aterro. A duração desses estágios depende das condições 
físicas, químicas e microbiológicas que se desenvolvem dentro do aterro ao longo do 
tempo (POHLAND; HARPER,1986).

Sabe-se que o tempo de aterramento pode influir sobre a qualidade dos lixiviados. 
Acredita-se que o seu potencial poluidor seja inversamente proporcional ao tempo de 
aterramento, a despeito do fato de que em aterros em operação essa constatação não 
seja tão evidente.

Os lixiviados de aterro sanitário são constituídos basicamente de uma mistura de 
substâncias orgânicas e inorgânicas, compostos em solução e em estado coloidal e 
diversas espécies de micro-organismos (andrade, 2002). 

Os aterros sanitários mais comuns recebem uma mistura de resíduos domésticos, 
comerciais e resíduos industriais mistos, mas excluem quantidades significativas de 
resíduos químicos específicos. Dessa maneira, os lixiviados podem ser caracterizados 
como uma solução aquosa com quatro grupos de poluentes: material orgânico dis-
solvido (ácidos graxos voláteis e compostos orgânicos mais refratários como ácidos 
húmicos e fúlvicos), macro componentes inorgânicos (Ca2+, Mg2+, Na+, K+, NH4+, Fe2+, 
Mn2+, Cl-, SO4

2-, HCO3
-), metais pesados (Cd2+, Cr3+, Cu2+, Pb2+, Ni2+, Zn2+) e compostos 

orgânicos xenobióticos originários de resíduos domésticos e químicos presentes em 
baixas concentrações (hidrocarbonetos aromáticos, fenóis, pesticidas, entre outros) 
(christensen et al., 1994 apud kjeldsen et al., 2002).

Na Tabela 2.1 são apresentados intervalos de variação da composição do lixiviado com 
a idade do aterro. Observa-se que as faixas de concentração dos parâmetros relativas 
aos aterros novos são mais elevadas do que nos aterros antigos. É importante salientar 
que os dados apresentados na Tabela 2.1. são provenientes de aterros sanitários norte 
americanos e de outros países, cujas condições climáticas, socioeconômicas, dentre 
outras, diferem das brasileiras. Logo, os lixiviados tendem a apresentar diferentes con-
centrações dos diversos constituintes presentes na sua composição.

Na Tabela 2.2 é apresentada a composição do lixiviado para os principais aterros bra-
sileiros. Esses valores são um indicativo das possíveis variações encontradas nesse 
efluente para diferentes aterros no Brasil.
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Tabela 2.1 > Variação da composição do lixiviado para diferentes idades de aterros norte americanos

Parâmetros Idade do aterro (anos)
0 a 5 5 a 10 10 a 15 > 20

DBO (mg/L) 10.000 - 25.000 1.000 - 4.000 50 - 1.000 < 50

DQO (mg/L) 15.000 - 40.000 10.000 - 20.000 1.000 - 5.000 < 1.000

NTK (mg/L) 1.000 - 3.000 400 - 600 75 - 300 < 50

N-NH3 (mg/L) 500 - 1500 300 - 500 50 - 200 < 30

SDT (mg/L) 10.000 - 25.000 5.000 - 10.000 2.000 - 5.000 < 1.000

pH 3 - 6 6 - 7 7 - 7,5 7,5

Cálcio (mg/L) 2.000 - 4.000 500 - 2.000 300 - 500 < 300

Sódio e potássio (mg/L) 2.000 - 4. 000 500 - 1.500 100 - 500 < 100

Ferro e magnésio (mg/L) 500 - 1.500 500 -1.000 100 - 500 < 100

Zinco (mg/L) 100 - 200 50 - 100 10 - 50 < 10

Cloreto (mg/L) 1.000 - 3.000 500 - 2.000 100 - 500 < 100

Sulfato (mg/L) 500 - 2.000 200 - 1.000 50 - 200 < 50

Fósforo (mg/L) 100 - 300 10 - 100 - <10

Fonte: Farquhar (1989) apud El-Fadel et al. (2002).

Tabela 2.2 > Variação da composição do lixiviado gerado em aterros brasileiros 

Variável Faixa máxima Faixa mais provável FVMP (%)

pH 5,7 - 8,6 7,2 - 8,6 78

Alcalinidade total (mg/L de CaCO3 ) 750 - 11.400 750 - 7.100 69

Dureza (mg/L de CaCO3) 95 - 3.100 95 - 2.100 81

Condutividade (µS/cm) 2950 - 2.500 2950 - 17 660 77

DBO (mg/Lde O2) < 20 - 30.000 < 20 - 8.600 75

DQO (mg/L de O2) 190 - 80.000 190 - 22.300 83

Óleos e graxas (mg/L) 10 - 480 10 - 170 63

Fenóis (mg/L de C6H5OH) 0,9 - 9,9 0,9 - 4,0 58

NTK (mg/L de N) 80 - 3.100 Não há -

N-amoniacal (mg/L de N) 0,4 - 3.000 0,4 - 1.800 72

N-orgânico (mg/L de N) 5 - 1.200 400 - 1.200 80

N-nitrito (mg/L de N) 0 - 50 0 - 15 69

N-nitrato (mg/L de N) 0 - 11 0 - 3,5 69

P-total (mg/L)  0,1 - 40 0,1 -15 63

Sulfeto (mg/L) 0 - 35 0 - 10 78

Sulfato (mg/L) 0 -5.400 0 - 1.800 77

Cloreto (mg/L) 500 - 5.200 500 - 3.000 72
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Sólidos totais (mg/L) 3 200 - 21.900 3 200 - 14.400 79

Sólidos totais fixos (mg/L) 630 - 20.000 630 - 5.000 60

Sólidos totais voláteis (mg/L) 2 100 - 14 500 2 100 - 8.300 74

Sólidos suspensos totais (mg/L) 5 - 2.800 5 - 700 68

Sólidos suspensos voláteis (mg/L) 5 - 530 5 - 200 62

Ferro (mg/L) 0,01 - 260 0,01 - 65 67

Manganês (mg/L) 0,04 - 2,6 0,04 - 2,0 79

Cobre (mg/L) 0,005 - 0,6 0,05 - 0,15 61

Níquel (mg/L) 0,03 - 1,1 0,03 - 0,5 71

Cromo (mg/L) 0,003 - 0,8 0,003 - 0,5 89

Cádmio (mg/L) 0 - 0,26 0 - 0,065 67

Chumbo (mg/L) 0,01 - 2,8 0,01 - 0,5 64

Zinco (mg/L) 0,01 - 8,0 0,01 - 1,5 70

FVMP: frequência de ocorrência dos valores mais prováveis. 
Fonte: Souto e Povinelli (2007).

2.2.3 Geração de lixiviados e fatores intervenientes
A geração do lixiviado acontece quando o teor de umidade dos resíduos excede sua 
capacidade de campo, definida como a máxima umidade retida em um meio poroso 
sem produzir percolação (EL-FADEL et al, 2002). 

O processo de geração do lixiviado pode ser influenciado por fatores climáticos (preci-
pitação pluviométrica, evapotranspiração e temperatura), hidrogeológicos (escoamen-
to superficial, infiltração, topografia, geologia e recirculação do lixiviado), pelas carac-
terísticas da camada de cobertura (umidade, vegetação, declividade), características 
dos resíduos (composição gravimétrica, compactação, permeabilidade, granulometria, 
peso específico, etc.) e pelo método de impermeabilização do local.

É necessária uma estimativa aproximada da quantidade de lixiviado gerado para o di-
mensionamento dos sistemas de drenagem, armazenamento e tratamento de efluen-
tes em um aterro sanitário. Além disto, um entendimento melhor do fluxo de umidade 
no aterro é particularmente importante para a avaliação da degradação dos resíduos 
e produção de biogás (MORAVIA, 2007).

Fatores não controláveis, como o regime pluviométrico a que está submetida a região 
onde se localiza o aterro sanitário e a velocidade de degradação dos resíduos pela ação 
dos micro-organismos, tornam difícil uma estimativa precisa da geração de lixiviados. 
Métodos para estimar o volume de lixiviado gerado vêm sendo desenvolvidos e apri-
morados. Castilhos Junior et al (2003) afirmam que os métodos mais empregados são 
o método suíço e o método do balanço hídrico.
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Outros métodos também têm sido utilizados, destacando-se aqueles que envolvem 
modelos matemáticos mais complexos e que, geralmente, são implementados em pro-
gramas computacionais, tornando-se os mais conhecidos (CATAPRETA, 2008):

HELP (Hydrologic Evaluation of Landfill Performance);• 

SWB (Serial Water Balance Method);• 

MOBYDEC (Global Model for Landfill Hydrologic Balance);• 

UNSAT-H (Unsaturated Soil Water and Heat Flow Model);• 

MODUELO.• 

No Edital 3 do Programa de Pesquisas em Saneamento Básico (Prosab), a Universidade 
Federal de Santa Catarina desenvolveu um software com esse mesmo fim: trata-se 
do software SADES, disponível no site da Financiadora de Estudos e Pesquisas (Finep) 
(FIRTA; CASTILHOS JUNIOR, 2003). 

O método suíço aplica coeficientes empíricos que dependem do grau de compactação 
dos resíduos ou do seu peso específico (CETESB, 1979; LIMA, 1995 apud IPT/CEMPRE, 
2000), da seguinte forma:

para aterros pouco compactados e cujos resíduos aterrados apresentam • 
um peso específico entre 4 kN.m3 (0,4 tf.m3) e 7 kN.m3 (0,7 tf.m3), estima-se 
que de 25 a 50% da precipitação média anual que incide sobre a área do 
aterro transforme-se em lixiviados;

para aterros mais compactados, com peso específico maior que 7 kN.m•  3 
(0,7 tf.m3), espera-se que 15 a 25% da precipitação média anual que incide 
sobre a área do aterro transforme-se em lixiviados.

O balanço hídrico consiste na soma das parcelas de água que entram e na subtra-
ção das que deixam a célula do aterro durante o período monitorado (IPT/CEMPRE, 
2000).

Nos aterros sanitários ocorrem diferentes processos biológicos, físicos e químicos que 
afetam constantemente a composição do lixiviado, exercendo, assim, influência sobre 
as suas características. Esses processos são influenciados por uma série de fatores 
(QASIM; CHIANG, 1994), dos quais se podem ressaltar três grupos principais:

Fatores climatológicos e correlatos: regime de chuvas e precipitação plu-• 
viométrica anual, escoamento superficial, infiltração, evapotranspiração e 
temperatura;

Fatores relativos aos resíduos: composição, densidade e teor de umidade • 
inicial;
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Fatores relativos ao tipo de operação: características de permeabilidade do • 
aterro, idade do aterro e profundidade do aterro.

É difícil definir um lixiviado típico, pois sua composição varia muito de acordo com 
esses fatores. Além disto, o lixiviado frequentemente contém altas concentrações de 
uma variedade de substâncias que podem causar interferências nas análises, compro-
metendo a comparação dos resultados (HO; BOYLE; HAM, 1974). 

A biodegradação dos resíduos sólidos urbanos pode ser afetada pelo teor de oxigênio, 
pH/alcalinidade, presença de sulfatos, nutrientes, toxinas, temperatura e teor de umi-
dade (WARITH; SHARMA, 1998). Tais fatores são ditos intervenientes por influenciarem 
diretamente as características do lixiviado. A seguir, encontra-se uma breve descrição 
desses fatores e seus interferentes, baseada em Silva (2005).

Oxigênio: as •  arqueas metanogênicas são anaeróbias estritas e, por isso, 
particularmente sensíveis à presença de oxigênio. Nos aterros convencionais 
pode haver oxigênio nas camadas superiores, dependendo do tipo de cama-
da de cobertura final utilizada e, nesse caso, seu consumo pelas bactérias 
aeróbias acontece imediatamente.

pH: as •  arqueas metanogênicas sobrevivem em uma estreita faixa de pH, 
que varia de 6,6 a 7,3. Quando uma população de arqueas metanogênicas 
apresenta-se em quantidade suficiente e as condições ambientais no inte-
rior do sistema de tratamento ou disposição final são favoráveis, elas uti-
lizam os ácidos intermediários tão rapidamente quanto eles são formados 
(CHERNICHARO, 1997). 

Sulfato: sulfatos, sulfitos e outros compostos à base de enxofre são utiliza-• 
dos como aceptores de elétrons durante a oxidação de compostos orgânicos, 
reduzidos a sulfeto por meio da ação de bactérias sulforredutoras (CHERNI-
CHARO, 1997). Na presença de elevadas concentrações de sulfato, as bac-
térias sulforredutoras passam a competir pelos substratos disponíveis com 
as bactérias fermentativas, acetogênicas e arqueas metanogênicas; assim, 
a produção de metano decresce de forma acentuada (CHERNICHARO, 1997; 
WARITH; SHARMA, 1998). A redução dos sulfatos também ocasiona a precipi-
tação de metais pesados sob a forma de sulfetos, havendo a possibilidade de 
esses elementos ficarem retidos na massa de RSU ou serem eliminados dos 
lixiviados por filtração.

Nutrientes: os micro-organismos que atuam na degradação anaeróbia • 
dos RSU requerem a presença de nutrientes como enxofre, cálcio, magné-
sio, zinco, cobre, cobalto, molibdênio, selênio e, principalmente, nitrogênio e 
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fósforo. As necessidades nutricionais das populações microbianas são espe-
cíficas e usualmente estabelecidas de forma empírica a partir da composição 
química das células microbianas (CHERNICHARO, 1997). Esses nutrientes são 
encontrados na maioria dos aterros. Contudo, nos casos em que há limitação 
de nutrientes para a degradação anaeróbia, o fósforo é o elemento limitante 
mais comum (WARITH; SHARMA, 1998).

Agentes inibidores: além dos efeitos inibidores relacionados ao oxigênio, hi-• 
drogênio e sulfato, acredita-se que a presença de sais, sulfetos, metais pesados 
e outros compostos específicos possa ocasionar a inibição da metanogênese. 
Cátions, incluindo o sódio, potássio, cálcio, magnésio e amônia, estimulam a 
degradação anaeróbia quando se encontram em baixas concentrações, além 
de serem inibidores em elevadas concentrações (WARITH; SHARMA, 1998).

Temperatura: variações sazonais de temperatura, teor de umidade disponí-• 
vel, profundidade e idade dos resíduos podem afetar a temperatura na massa 
de RSU. Em pequenas profundidades e próximo à camada de cobertura final, 
a temperatura dos RSU varia em função das mudanças sazonais. Temperatu-
ras continuamente mais elevadas são observadas em profundidades maiores 
e em locais onde há umidade disponível. Estudos demonstraram que, em 
aterros profundos que possuem fluxo de água moderado, temperaturas de 
30 a 40 ºC são esperadas, mesmo em climas temperados (CHRISTESEN; KJEL-
DSEN, 1989 apud WARITH; SHARMA, 1998).

Teor de umidade: entre todos os fatores que afetam a degradação em um • 
aterro, o teor de umidade foi identificado como o mais crítico (REINHART; 
AL-YOUSFI, 1996). A presença de água é importante para o primeiro passo 
da degradação anaeróbia (hidrólise), além de promover a diluição de agentes 
inibidores e facilitar a distribuição de micro-organismos e nutrientes na mas-
sa de RSU. Verificou-se um crescimento exponencial nas taxas de produção 
de gás quando o teor de umidade foi elevado de 25 para 60% (CHRISTESEN; 
KJELDSEN, 1989 apud WARITH; SHARMA, 1998). A aceleração da hidrólise 
pode, contudo, levar à inibição da metanogênese em função do aumento da 
concentração de ácidos orgânicos, com consequente diminuição do pH para 
faixas tóxicas às arqueas metanogênicas.

2.2.4 Caracterização dos lixiviados de aterros sanitários
A caracterização de efluentes biológicos em geral pode ser realizada em três níveis: 
identificação individual dos compostos, identificação de classes de compostos e de-
terminação de parâmetros coletivos específicos e não específicos (BARKER; STUCKEY, 
1999). Os parâmetros coletivos não específicos ou convencionais são métodos padro-
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nizados na literatura e usualmente empregados na caracterização de efluentes. Os 
parâmetros coletivos específicos, tais como DQO inerte, biodegradabilidade aeróbia 
e distribuição de massa molecular, são métodos de caracterização encontrados na 
literatura, ainda não padronizados, e que fornecem informações direcionadas a uma 
determinada propriedade do efluente (MORAVIA, 2007).

2.2.4.1 Parâmetros coletivos não específicos ou convencionais
Os principais parâmetros físico-químicos utilizados na caracterização convencional 
do lixiviado são: o potencial hidrogeniônico (pH), a Demanda Bioquímica de Oxigênio 
(DBO), a Demanda Química de Oxigênio (DQO), o nitrogênio Total Kjeldahl (NTK) e Ni-
trogênio Amoniacal (N-NH3), Fósforo, Cloretos, Alcalinidade, Série de Sólidos, Metais 
Pesados (Cd, Ni, Zn, Cu e Pb, principalmente) e outros metais (por exemplo Al e Fe).

a) pH
O pH é um parâmetro que retrata o processo de decomposição biológica da matéria 
orgânica. Em processos de biodegradação anaeróbia, o desenvolvimento dos micro-
organismos está relacionado diretamente às faixas predominantes de pH. Os ácidos 
orgânicos voláteis são excelentes indicadores do grau de degradabilidade e do anda-
mento dos processos anaeróbios, pois são gerados na fase acidogênica (aterros jovens) 
e consumidos na fase metanogênica. O desenvolvimento de arqueas metanogênicas 
ocorre em faixas de pH entre 6,7 e 7,4 (TCHOBANOGLOUS; THEISEN; VIGIL, 1993).

b) Matéria orgânica
Os estudos de caracterização da matéria orgânica realizados no Brasil se limitam a 
determinar a matéria orgânica no efluente, em forma de DQO e DBO (AMARAL, 2007).  
A relação DBO/DQO tem sido usada como um indicador do nível de degradação bioló-
gica do lixiviado, apesar de suas limitações. Para aterros jovens, os valores da relação 
DBO/DQO variam entre 0,5 e 0,8, pois uma fração considerável da DQO corresponde a 
ácidos graxos voláteis; para aterros antigos esses valores caem para a variação de 0,04 
a 0,08, pois a maior parte dos compostos biodegradáveis já foi degradada.

Um grande problema relacionado à caracterização de lixiviados é a falta de preocupa-
ção com a descrição da natureza dessa matéria orgânica. Tão importante quanto saber 
a carga de matéria orgânica do lixiviado é saber qual a constituição dessa fração, pois 
ali podem estar presentes substâncias com características tóxicas. Várias substâncias 
orgânicas já identificadas no lixiviado se destacam pelo seu comprovado potencial 
carcinógeno ou co-carcinógeno. Alguns exemplos dessas substâncias são: dodecano, 
clorofórmio, tetracloreto de carbono, benzeno, tolueno, xileno, fenol, clorofenóis, ni-
trofenóis, antraceno e diclorometano, entre outros (SCHWARZENBACK; GSCHWEND; 
IMBODEN, 1993). 



Geração e Características do Lixiviado 35

Bernard •  et al. (1996) desenvolveram testes de toxicidade de amostras de 
lixiviado coletadas em vários aterros sanitários na França que recebiam ape-
nas resíduo doméstico, resíduo industrial não-tóxico e resíduo doméstico 
misturado a resíduo industrial tóxico. Nesses estudos, foram utilizadas mi-
croalgas, rotíferos, crustáceos, protozoários e bactérias luminescentes, que 
são espécies pertencentes aos três níveis tróficos da cadeia alimentar (pro-
dutores, consumidores e decompositores). Na Tabela 2.3 são apresentadas 
algumas das características metodológicas empregadas.

Tabela 2.3 > Características metodológicas dos testes empregados para lixiviado 

Nível trófico Organismo Ponto final Duração

Produtor Microalga: Scenedesmus subspicatus
Inibição de  
crescimento

5 dias

Consumidores Rotíferos: Brachionus calyciflorus Morte 24 horas
Crustáceos: Daphnia magna,  
Ceriodaphnia dúbia e  
Thamnocephalus platyurus

Morte 24 horas

Decompositores Bactéria: Vibrio fisheri
Inibição de  
luminescência

30 minutos

Protozoários: Spirostomum ambiguum Morte 24 horas

Fonte: Bernard et al. (1996).

Em relação aos níveis de toxicidade, os resultados dos ensaios revelaram que o lixi-
viado resultante do resíduo doméstico é mais tóxico do que aquele resultante de re-
síduos exclusivamente industriais. Os maiores níveis de toxicidade foram detectados  
nos aterros que receberam resíduos industriais misturados aos domésticos (BER-
NARD et al., 1996). Observa-se que, embora o estudo aponte para níveis de toxici-
dade, não se sabe quais os compostos orgânicos ou inorgânicos que conferem essa 
toxicidade ao meio, o que torna importante investigar tanto a fase de aterramento, 
ou seja, qual a composição do resíduo aterrado, como o lixiviado gerado quanto a  
essa caracterização.

c) Cloretos
Os cloretos (Cl-) são advindos da dissolução de sais e geralmente não constituem 
um problema de toxicidade para os micro-organismos responsáveis pela degradação 
biológica. Segundo Chernicharo (1997), a toxicidade por sais está associada ao cátion, 
e não ao ânion do sal. Adicionalmente, os íons cloreto podem provocar efeito anta-
gônico ao se combinarem com cátions metálicos, como prata, mercúrio e chumbo, 
formando complexos estáveis e reduzindo, assim, a concentração desses metais na 
forma solúvel e, consequentemente, os riscos de toxicidade no efluente.
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d) Alcalinidade
É a medida da capacidade, dos íons presentes em um meio, de neutralizar ácidos 
resistindo a possíveis oscilações do pH. A alcalinidade pode ser devida a bicarbona-
tos, carbonatos ou hidróxidos. Existe uma correlação entre pH, alcalinidade e teor de 
ácidos voláteis que determina o sistema ácido/base, devendo esta relação ser mantida 
dentro de certos limites para que um equilíbrio químico satisfatório entre os micro-
organismos atuantes na degradação biológica seja alcançado e preservado.

e) Sólidos
Todos os contaminantes da água, com exceção dos gases dissolvidos, contribuem para 
a concentração de sólidos. A presença de sólidos suspensos nas águas leva a um au-
mento da turbidez, influenciando diretamente na entrada de luz e diminuindo o valor 
de saturação do oxigênio dissolvido. A Figura 2.1. apresenta a metodologia empregada 
para análise de sólidos em lixiviados.

O termo ‘sólidos sedimentáveis’ é aplicado aos sólidos em suspensão que sedimentam, 
sob condições específicas, em razão da influência da gravidade. A distinção entre só-
lidos dissolvidos e suspensos refere-se ao tamanho das partículas e sua capacidade 
para passar por um papel filtro de tamanho específico (< 2 μm). Ao submeter os só-
lidos a uma temperatura elevada (550 ± 50 °C), a fração orgânica é volatilizada, per-
manecendo após combustão apenas a fração inorgânica. Portanto, os sólidos voláteis 

Fonte: Adaptado de Bernardes e Soares (2005) apud Moravia (2007).

Figura 2.1 Metodologia de análise de sólidos no lixiviado
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representam uma estimativa da matéria orgânica nos sólidos, ao passo que os sólidos 
não voláteis (fixos) representam a matéria inorgânica ou mineral (MORAVIA, 2007).

f) Metais pesados
A grande variabilidade de embalagens (ferrosas ou não) dispostas pós-uso em aterros 
sanitários são a principal fonte de metais posteriormente encontrados nos lixivia-
dos. Atenção também deve ser dada aos materiais de cobertura empregados, os quais 
podem ser eventuais fontes dessas substâncias. A concentração de metais como Fe, 
Mn, Zn, Cu, Pb e Cd pode ser elevada em aterros jovens devido ao ambiente ácido 
que permite a solubilização dos íons metálicos. Com o passar do tempo, o pH tende a 
aumentar e essas concentrações tendem a diminuir. 

O grande problema dos metais pesados é sua capacidade de formar complexos organo-
metálicos por reações de complexação com as moléculas orgânicas. A formação desses 
complexos facilita o transporte de metais e a mobilidade de diversos contaminantes or-
gânicos (ANDRADE, 2002).  Durante a fase acidogênica, ocorre a complexação das es-
pécies metálicas. Na metanogênese, o pH eleva-se propiciando a precipitação de metais 
(ANDRADE, 2002). Nessa fase também ocorre a formação de sulfetos pela redução de 
sulfatos, que têm a capacidade de formar precipitados principalmente com Cd, Ni, Zn, Cu 
e Pb (KJELDSEN et al., 2002).

2.2.4.2 Parâmetros coletivos específicos e identificação de compostos
A caracterização a partir de parâmetros coletivos fornece informações práticas na com-
preensão dos fenômenos que ocorrem em praticamente todas as etapas do tratamento, 
possibilitando o aperfeiçoamento das tecnologias, a definição de procedimentos ope-
racionais mais eficientes, o aprimoramento dos modelos matemáticos e, consequente-
mente, a concepção de fluxogramas de estações de tratamento de lixiviados mais coe-
rentes para a remoção de carga orgânica. Amaral (2007) realizou estudos pioneiros para 
o desenvolvimento de métodos analíticos para a caracterização de lixiviados de aterro 
sanitário empregando parâmetros coletivos de identificação de compostos orgânicos. 

Nessa revisão foram abordados os seguintes parâmetros: DQO inerte, biodegradabilidade 
aeróbia e anaeróbia, distribuição de massa molecular e identificação de compostos.

a) DQO inerte
A identificação das características do efluente com ênfase na matéria orgânica faz 
parte da estratégia operacional do tratamento biológico. Um dos parâmetros mais 
amplamente usados para essa identificação é a DQO. Esse parâmetro tem sido ampla-
mente empregado, principalmente por sua facilidade analítica e por prover um balan-
ço de elétrons e energia entre o substrato orgânico, biomassa e oxigênio utilizado. Por 
outro lado, ele não diferencia a matéria orgânica biodegradável da inerte; além disso, 
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outros elementos podem interferir nos resultados analíticos, como a presença de clo-
retos, manganês, entre outros. A fração de DQO inerte passa pelo tratamento inalte-
rada, mascarando o resultado de tratabilidade biológica e, dessa forma, dificultando 
o estabelecimento de um critério de limitação expresso em termos de DQO (GERMILI; 
ORHON; ARTAN, 1991). 

A determinação da DQO inerte pode ser feita através do método de GERMILI et al. 
(1991), e consiste do monitoramento de dois reatores em paralelo inoculados com a 
mesma DQO inicial, um alimentado com a amostra e outro com glicose. Considerando 
que a DQO inerte (SI) e os produtos metabólicos residuais solúveis (SP) totalizam a 
DQO residual (SRtefl) e que a fração de DQO inerte da glicose é nula, a DQO inerte do 
efluente é a diferença entre a DQO residual da amostra e a DQO da solução de glicose 
no final do experimento (SRtgl), quando a atividade biológica se encerra. As Equações 
2.1, 2.2 e 2.3 determinam a DQO inerte.

S
Rteƒl = S1 + Sp	 Equação 2.1

SRtglic = Sp	 Equação 2.2

S1 = SRteƒl - Sglic	 Equação 2.3

b) Biodegradabilidade aeróbia
Os compostos biodegradáveis são aqueles suscetíveis à decomposição pela ação dos 
micro-organismos, e podem ser classificados de acordo com a facilidade de degradação 
e, indiretamente, com o estado físico dos compostos em rapidamente, moderadamente 
ou lentamente biodegradáveis. Os compostos rapidamente biodegradáveis apresen-
tam-se geralmente na forma solúvel, consistindo em moléculas relativamente simples 
que podem ser utilizadas diretamente pelas bactérias heterotróficas. Os compostos mo-
derada e lentamente biodegradáveis apresentam-se geralmente na forma particulada, 
embora possa existir matéria orgânica solúvel de degradação mais lenta, constituída 
por moléculas mais complexas que também demandam o processo de hidrólise.

Os compostos recalcitrantes são aqueles que resistem à biodegradação e tendem a persis-
tir e acumular no ambiente. Tais materiais não são necessariamente tóxicos aos micro-or-
ganismos, mas são simplesmente resistentes ao ataque metabólico. Na Figura 2.2 é apre-
sentado um esquema que ilustra a classificação da biodegradabilidade de um efluente.

A avaliação da biodegradabilidade aeróbia subsidia a determinação da concepção de 
sistemas de tratamento aeróbio mais adequados para uma condição específica, po-
dendo evitar problemas futuros como baixas eficiências e custos elevados de manu-
tenção e operação.
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No entanto, a biodegradabilidade do efluente é afetada por muitos fatores (ALEXAN-
DER, 1973; PAINTER, 1995). Os fatores mais relevantes são: fonte e quantidade de 
micro-organismos e condições físico-químicas do meio, como concentração de oxigê-
nio, temperatura, pH, entre outros.

Uma das formas de determinação da biodegradabilidade aeróbia é através do método 
de Zahn-Wellens, que consiste no monitoramento da depleção de DQO de reatores de 
2 litros alimentados com amostra, solução de nutrientes contendo CaCl2, FeCl3.5H2O, 
MnSO4, tampão fosfato e lodo proveniente de reatores aeróbios como inoculo, até a sua 
estabilização, analisando-se a DQO a cada dois dias. Os reatores são incubados a 25 ºC e 
submetidos à aeração (OECD, 1995). A biodegradabilidade é dada pela Equação 2.4.

%biodeg.= (DQOinicial - DQOfinal) x 100
                 	 Equação 2.4
                                   ƒe x DQOinicial	

O coeficiente fe corresponde à fração de substrato empregada na produção de energia 
pelos micro-organismos envolvidos na biodegradação, podendo variar de 1,0, para a 
maior energia, a  0,7,  para a situação de menor energia durante a degradação aeróbia.

c) Biodegradabilidade anaeróbia
A biodegradabilidade anaeróbia pode ser definida como a fração máxima de matéria 
orgânica que será eliminada, por digestão anaeróbia, durante um determinado período 
de tempo e em determinadas condições operacionais, em comparação à fração teóri-
ca que pode ser estequiometricamente biodegradável (FIELD; SIERRA; LETTING, 1988; 
ROZZI; REMIGI, 2004).

Fonte: Moravia (2007). 

Figura 2.2 Classificação da biodegradabilidade de um efluente



resíduos sólidos 40

A avaliação da biodegradabilidade anaeróbia apresenta grande importância por fornecer 
mais informações práticas sobre a eficiência do sistema de tratamento, uma vez que 
pode ser empregado para analisar a concentração de poluentes orgânicos que podem 
ser convertidos a CH4, bem como para avaliar a eficiência do processo e estimar a quan-
tidade de poluentes orgânicos residuais do processo (BARKER; MILKE; MIHELCIC,1999; 
SPEECE, 1996).

Na literatura, são apresentados diversos métodos para determinação da biodegrada-
bilidade (MULLER; FROMMERT; JORG, 2004). Esses testes de biodegradabilidade são 
baseados no monitoramento da formação de um ou mais produtos envolvidos na 
reação biológica, como por exemplo, o teste denominado Biochemical Methane Po-
tential (BMP), ou produção acumulada de metano, no monitoramento da depleção do 
substrato. Na Figura 2.3. é apresentado um esquema que ilustra os diferentes proce-
dimentos para se determinar a biodegradabilidade.

d) Distribuição de massa molecular
O conhecimento das distribuições de massa molecular dos compostos e o estudo das 
transformações nelas ocorridas durante o tratamento possibilitam o delineamento dos 
mecanismos de remoção de matéria orgânica e, em consequência, o aperfeiçoamento 
das tecnologias de tratamento de efluentes (LEVINE; TCHOBANAGLOUS; ASANO, 1985). 

Ao longo das etapas do tratamento biológico e/ou físico-químico dos lixiviados, a dis-
tribuição de tamanho dos compostos presentes é modificada, afetando a tratabilidade 
do efluente. Segundo Barker, Milke e Mihelcic (1999), essa alteração deve-se a fatores 
dinâmicos do processo, como a síntese de novas células, floculação, quebra enzimática 
de macromoléculas e oxidação bioquímica, e a fatores operacionais, como tempo de 
detenção hidráulica, configuração do reator e tipo de substrato.

Fonte: Amaral (2007).

Figura 2.3 Descrição dos tipos de teste de biodegrabilidade anaeróbia
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A distribuição de massa molecular pode ser obtida como distribuição discreta por ultra-
filtração em membranas. A ultrafiltração envolve a rejeição seletiva de solutos através 
do fluxo convectivo pela membrana (efeito de polaridade). O papel fundamental de uma 
membrana é atuar como barreira seletiva, que permite a passagem de certos componen-
tes da mistura, ao passo que retém outros. A seletividade da membrana está relacionada 
às dimensões da molécula ou partícula e ao tamanho do poro, assim como à difusivida-
de do soluto na matriz e às cargas elétricas a ela associadas (CHERYAN, 1998).

O poro de uma membrana é normalmente referido na literatura e, especialmente, pe-
los fabricantes, através da massa molecular de corte ou cut-off, que designa a massa 
molecular do menor componente que será retido com uma eficiência de 95%. Em 
geral, quando se trata da separação de macromoléculas, a unidade mais utilizada para 
a massa molecular de corte é o Dalton (Da), sendo que 1 Da equivale a uma unidade 
de massa atômica.

e) Identificação de compostos
A identificação individual ou em classes de compostos pode auxiliar na escolha de 
processos de pré ou pós-tratamento, direcionando-os à remoção de determinadas 
substâncias que apresentam, por exemplo, toxicidade ou que são refratárias (AQUI-
NO, 2003). Pode também evitar a disposição in natura de substâncias potencialmente 
tóxicas no ambiente, principalmente no que diz respeito à contaminação de solos, 
mananciais hídricos subterrâneos e superficiais (NASCIMENTO FILHO; VON MUHLEN; 
CAMARÃO, 2001). 

Várias classes de compostos orgânicos têm sido identificadas nos lixiviados, as quais 
podem ser classificadas em três grupos: ácidos graxos de baixa massa molecular (MM), 
substâncias húmicas de MM intermediária e substâncias fúlvicas de MM intermediária. 
Para lixiviados provenientes de células não estabilizadas (em relação ao processo de 
decomposição), em torno de 90% do carbono orgânico dissolvido é devido a ácidos 
graxos voláteis de cadeia curta. A segunda maior fração corresponde aos ácidos fúl-
vicos. Com o aumento da idade de aterramento, ocorre um decréscimo nas frações de 
ácidos graxos voláteis e um aumento das substâncias fúlvicas (QASIM; CHIANG, 1994; 
KJELDSEN et al. 2002). 

A utilização de Cromatografia Gasosa acoplada à Espectrometria de Massas (CG/EM) 
constitui uma importante ferramenta de separação e identificação dos constituintes 
de uma mistura complexa de poluentes orgânicos. Nessa técnica, a amostra é injetada 
no cromatógrafo a gás e o material eluído é continuamente bombardeado por um 
feixe de elétrons, obtendo-se, assim, o espectro de massas de cada pico cromatográ-
fico. Esse espectro resultante é característico de cada molécula, o que permite sua 
completa identificação.
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Os principais componentes desse sistema são: o cromatógrafo a gás, que efetua a 
separação; a interface, que é um dispositivo responsável pela redução da pressão para 
se chegar às condições de operação do EM; e o espectrômetro de massa, que permite 
a identificação dos compostos (TEIXEIRA, 1990).

2.3 Características dos lixiviados estudados no Prosab
As Tabelas 2.4 e 2.5 apresentam os dados gerais dos aterros estudados e os resultados 
da caracterização convencional dos respectivos lixiviados.

Uma visão geral indica que os lixiviados investigados apresentam elevada concentra-
ção de matéria orgânica em termos de DQO e DBO, nitrogênio e íons cloreto. A razão 
dos valores de DQO e DBO sugere que os lixiviados dos aterros de João Pessoa, Gericinó, 
Morro do Céu, Muribeca e São Leopoldo apresentam uma biodegradabilidade variável, 
ora com comportamento de um lixiviado novo (maior biodegradabilidade) ora como 
um lixiviado antigo (menor biodegradabilidade). Pode-se atribuir esse fato à operação 
contínua desses aterros. Para todos os demais lixiviados registra-se a natureza refra-
tária, ou seja, as reações microbiológicas de degradação da DBO são limitadas. A baixa 
biodegradabilidade desses lixiviados pode ser relacionada à idade dos aterros, uma vez 
que a biodegradabilidade tende a diminuir com o aumento da idade dos aterros.

Tabela 2.4 > Dados gerais dos aterros estudados

Parâmetros Londrina Morro  
do Céu

João Pessoa Belo  
Horizonte

Jardim  
Gramacho

Gericinó São  
Leopoldo

Muribeca

Localização Londrina/PR Niterói/
RJ

João Pessoa/
PB

Belo  
Horizonte/
MG

Rio de  
Janeiro/RJ

Rio de  
Janeiro/RJ

São  
Leopoldo/RS

Jaboatão dos  
Guararapes/PE

Área (m2) 19.260 95.000 * 145.000 * * * 620.000

Idade em  
2008 (anos) 33 25 6 21 30 21 * 23

Clima Mesotérmico Tropical
Mediterrâneo  
ou Nordestino  
Sub-seco

Tropical 
 de  
altitude

Tropical Tropical Subtropical Tropical

Vazão de  
lixiviado 
(m3/d)

17 - 518 300 
-550 100 300 - 450 1.300 500 11 86,4 - 864

Universidade  
responsável UEL UERJ UFCG UFMG UFRJ UFRJ Unisinos UFPE
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Os elevados valores de nitrogênio sugerem a demanda por sistemas de tratamento que 
permitam a sua remoção. Observa-se, também, que a principal forma do nitrogênio 
presente nos lixiviados é a amoniacal. A elevada concentração de íons cloreto presente 
nos lixiviados pode causar sérias implicações ao tratamento destes, tanto na etapa de 
remoção de matéria orgânica quanto na remoção de amônia por processos biológicos. 
Em relação à concentração de sólidos, observa-se que a maior parte dos sólidos pre-
sentes nos lixiviados corresponde a sólidos dissolvidos. 

2.4 Estudo de tratabilidade para lixiviado estabilizado
Essa seção apresentará os resultados dos trabalhos executados pela equipe da Univer-
sidade Federal de Minas Gerais (UFMG) quanto à caracterização coletiva com parâme-
tros específicos e identificação de compostos. A seção foi dividida em metodologia, re-
sultados referentes ao lixiviado estudado pela UFMG e discussões sobre tratabilidade.

2.4.1 Metodologia

2.4.1.1 Amostragem
O lixiviado utilizado para a realização dos experimentos proveio do Aterro Sanitário da 
Central de Tratamento de Resíduos Sólidos (CTRS) da cidade de Belo Horizonte (MG), 
em operação desde 1975. O aterro ocupa uma área de 133 hectares e se localiza na 
região Noroeste da capital mineira, possuindo células de aterramento com diferentes 
idades e características. O lixiviado foi coletado no reservatório que recebe lixiviado 
das células AC01, AC03 e AC05, em operação há 20, 10 e 6 anos, respectivamente. 

2.4.1.2 DQO inerte
As frações inertes da DQO dos efluentes foram determinadas pelo método proposto 
por Germili, Orhon e Artan (1991). Para cada ensaio foram utilizados dois reatores em 
batelada: um alimentado com lixiviado de concentração conhecida e outro com solu-
ção de glicose de concentração equivalente ao do lixiviado.

Para determinação da DQO inerte sob condições aeróbias, os reatores foram inocula-
dos com 100 mg/L de lodo coletado em reatores de lodos ativados de Estação de Trata-
mento de Esgoto previamente aclimatados, 2 mL de cada solução de nutriente (CaCl2, 
FeCl3.7H2O, MgSO4) e tampão fosfato preparados em conformidade com o método de 
determinação de DBO5 (APHA/WWA/WEF, 2005). Todos os reatores foram mantidos 
sob aeração.

Para determinação da DQO inerte sob condições anaeróbias, os reatores foram ino-
culados com 100 mg.L de lodo de reator UASB tratando esgoto sanitário coletado na 
Estação Experimental da ETE-Arrudas (Belo Horizonte, MG), incrementados com 2 mL 
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de solução de micronutrientes e 200 mL de solução de macronutrientes e agitados 
continuamente por meio de agitadores magnéticos, sob condições anaeróbias. As so-
luções de nutrientes foram preparadas de acordo com a Tabela 2.6. 

Todos os reatores aeróbios e anaeróbios foram monitorados utilizando-se os parâmetros 
pH e DQO até que a atividade biológica fosse encerrada (DQO constante por 48 horas).

Tabela 2.6 > Soluções de micro e macronutrientes

Solução Constituintes Concentração (g/L)

Macronutrientes

KH2PO4 1,50

K2HPO4 6,50

NH4Cl 5,00

Na2S.9H2O (não adicionado) 0,50

CaCl.2H2O 1,00

MgCl2.6H2O 1,00

Micronutrientes

FeCl3.6 H2O 2,00

ZnCl2 0,05

CuCl2.2 H2O 0,03

MnCl2.4H2O 0,50

(NH4)6Mo7O24.4 H2O 0,05

NiCl2.6 H2O 0,05

AlCl3 (não adicionado) 0,05

CaCl2.6 H2O (não adicionado) 2,00

H3BO4 0,01

HCl 1,00

Fonte: Owen e Stuckey (1979).

Na Figura 2.4 é apresentada a foto dos reatores, sob condições aeróbias e anaeróbias, 
empregados na determinação da DQO inerte através do método proposto por Germili, 
Orhon e Artan (1991).

2.4.1.3 Identificação de compostos
A identificação de compostos foi realizada em duas etapas: extração e análise do 
extrato em CG/EM. O pré-tratamento da amostra, empregando-se extração líquido-
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líquido, foi realizado com vistas ao clean-up da amostra e à pré-concentração dos 
compostos orgânicos presentes no lixiviado.

Na extração líquido-líquido, uma alíquota de 500 mL de lixiviado foi transferida para 
um funil onde foram adicionados 25 mL de clorofórmio. Após agitação por 60 segun-
dos, foi extraída a primeira fase orgânica. Adicionaram-se mais 25 mL de solvente 
por duas vezes, repetindo-se a extração de tal forma que fossem obtidas três fases 
orgânicas. Essas fases orgânicas foram reunidas em um único frasco, mantido em 
repouso para evaporação do solvente até um volume final de aproximadamente 2 mL. 
Transferiu-se 1 mL do extrato final para um “vial” de 2 mL para posterior análise.

Para tornar as substâncias orgânicas mais estáveis à temperatura no interior do cro-
matógrafo, foi avaliado o emprego de derivatização. Os extratos obtidos na extração 
líquido-líquido foram submetidos à derivatização por sinalização. O reagente empre-
gado na sinalização foi N,O-Bis (trimetilsilil) trifluoracetamida (BSTFA). A etapa de 
sinalização foi realizada adicionando-se 20 µL do reagente BSTFA ao “vial” contendo 
1 mL do extrato descrito anteriormente. A mistura foi agitada e, em seguida, deixada 
durante 1 hora a 80 °C no próprio forno do cromatógrafo. Os extratos obtidos foram 
analisados por cromatografia gasosa acoplada à espectrometria de massa.

2.4.1.4 Distribuição de peso molecular
a) Calibração da membrana
Para calibração das membranas de ultrafiltração foram feitas ultrafiltrações em para-
lelo empregando-se 200 mL de uma solução contendo 50 mg/L de glicose (180Da) e 
50 mg/L de proteína soro albumina bovina (BSA) (~66 kDa). A porcentagem de reten-
ção foi então calculada por balanço de massa, determinando-se experimentalmente 

Figura 2.4
Sistema experimental utilizado para determinação de DQO inerte: (A) condições 
aeróbias e (B) condições anaeróbias

A B
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a massa de carboidratos (expressa como glicose) e de proteínas (expressa como BSA) 
retida por cada membrana utilizada.

b) Distribuição de peso molecular
A distribuição de peso molecular do lixiviado foi determinada por meio de uma célula de 
ultrafiltração (série 8000, modelo 8200, Amicon), conforme mostra a Figura 2.5, operada 
em paralelo. A ultrafiltração foi realizada por meio de membranas com peso molecular 
de corte de 1, 10 e 100 kDa. A calibração das membranas foi efetuada previamente.

Primeiramente, as membranas foram lavadas com água deionizada e, depois de fil-
trados aproximadamente 150 mL de água deionizada, a célula foi despressurizada 

e carregada com lixiviado previamente fil-
trado em um filtro de vidro AP40. Após a 
filtração de aproximadamente 180 mL de 
amostra, outros 100 mL de água deioniza-
da foram acrescentados e a ultrafiltração 
continuou até que o volume retido fosse 
menor que 20 mL. A célula despressurizada 
era então deixada sob agitação por cerca 
de dez minutos, para recuperar compostos 
eventualmente adsorvidos à membrana, e 
o volume era aferido com água destilada 
para 20 mL. Na Figura 2.6 são ilustradas as 
etapas da ultrafiltração do lixiviado.

c) Caracterização química das frações
As frações retidas foram analisadas quanto 
à concentração de lipídeos, carboidratos, 
proteínas e DQO de acordo com os seguin-
tes cálculos:

Figura 2.5 Célula de ultrafiltração

Figura 2.6 Etapas do processo de ultrafiltração

fonte: amaral (2007)
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PM > 100kDa = C retido na membrana de 100kDa x v   Equação 2.5

PM entre 10 e 100kDa = (C retido na membrana de 10kDa – C retido 
na membrana de 100kDa) x v

  Equação 2.6

PM entre 1 e 10kDa = (C retido na membrana de 1kDa – C retido na 
membrana de 10kDa) x v

  Equação 2.7

PM < 1kDa = C no lixiviado carregou a célula x V – C retido na 
membrana de 1kDa x V

  Equação 2.8

Onde:

PM = peso molecular; 
C = concentração de carboidratos, lipídeos, proteínas ou DQO (mg/L); 
v = volume do retido (L); 
V = volume do lixiviado carregado na célula de ultrafiltração (L).

Os resultados foram, então, expressos em termos de concentração e porcentagem 
(m.m).

As análises de lipídeos foram realizadas empregando-se o método da sulfofosfovani-
lina (POSTMA; STROES, 1986). O método consiste na adição de ácido sulfúrico con-
centrado, ácido fosfórico concentrado e solução de vanilina, os quais na presença de 
lipídeos resultam em uma cor rosa. A absorbância foi lida a 537 nm em espectrofotô-
metro HACH DR2000. A concentração de lipídeos presentes nas amostras foi determi-
nada através de uma curva padrão previamente construída para o óleo de soja Soya.

As análises de carboidrato foram realizadas pelo método do fenol e ácido sulfúrico, 
com base na metodologia descrita por Dubois e Gilles (1956). A adição dos reagentes 
(fenol e ácido sulfúrico) a amostras que contenham carboidrato resulta em uma colo-
ração laranja. A absorbância foi lida a 488 nm em espectrofotômetro HACH DR2000. A 
concentração de carboidratos presentes nas amostras foi determinada através de uma 
curva padrão previamente construída para a glicose.

As análises de proteína foram realizadas empregando-se o método de Lowry (1951). 
O método de Lowry se baseia na reação do cobre com a proteína em meio alcalino e 
pela posterior redução do reagente de fosfomolibdato-fosfotungstenato no reagente 
de Folin-Ciocalteau. Quando o reagente Folin-Ciocalteau é adicionado à amostra con-
tendo proteínas e previamente tratada com o cobre, ocorre a redução desse reagente, 
resultando em uma cor mais intensa, com absorção máxima em 550 nm. A concentra-
ção de proteínas presentes nas amostras foi determinada através de uma curva padrão 
previamente construída para a proteína soro albumina bovina (BSA).
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As concentrações de lipídeos, carboidratos e proteínas foram convertidas em DQO e a 
diferença entre o valor da DQO e do somatório das concentrações de lipídeos, carboi-
dratos e proteínas corresponde à parcela de compostos não identificados, denominada 
‘outros’. A conversão das concentrações de carboidrato, proteína e lipídeos em DQO foi 
feita a partir de coeficientes estequiométricos baseados na composição típica de cada 
substância, de acordo com Henze et al. (2002):

Carboidrato (C10H18O9):

C10H8O9 + 10O2   10CO2 + 9H2O	 Equação 2.9

Proteína (C14H12O7N2):

C14H12O7N2 + 12O2 + 2H+   14CO2 + 3H20 + 2NH4

+	 Equação 2.10

Lipídeo (C8H6O2):

C8H6O2 + 8,5O2   8CO2 + 3H20	 Equação 2.11

Com base nessas reações de oxidação, os fatores de conversão foram calculados como 
1,13 gDQO g-1 para carboidrato, 1,2 gDQO g-1 para proteína e 2,03 gDQO g-1 para lipídeos. 
Aquino e Chernicharo (2005) determinaram esses fatores de conversão experimental-
mente, obtendo-se os seguintes valores: 1,01 gDQO g-1 para carboidrato, 1,56 gDQO g-1 
para proteína e 1,55 gDQO g-1 para lipídeos. Essa diferença entre os resultados teóricos 
e empíricos provavelmente se deve à consideração de diferentes representantes típicos 
de cada classe. Com relação aos fatores de conversão de lipídeos, os quais apresentaram 
maior diferença entre si, uma justificativa seria a tendência de compostos hidrofóbicos 
apresentarem DQO menor do que o valor teórico em função da sua adsorção nas paredes 
de recipientes, pipetas, ponteiras, etc. (BAKER; MILKE; MIHELCIC,1999).

2.4.2. Resultados e discussão

2.4.2.1. DQO Inerte
Na Figura 2.7 são apresentados os perfis da DQO solúvel durante o período de mo-
nitoramento do experimento empregando-se o método proposto por Germili, Orhon 
e Artan (1991) sob condições aeróbias e anaeróbias. As amostras empregadas foram 
diluídas quatro vezes e, na Tabela 2.7, apresenta-se o resumo dos resultados obtidos. 
Observa-se que o lixiviado apresenta DQO inerte correspondente a 1,094 mg/L e 1,270 
mg/L sob condições aeróbias e anaeróbias, respectivamente, e que a lise ocorreu apro-
ximadamente por volta do 17º dia de incubação, haja vista que nesse dia houve um 
aumento nos valores de DQOtotal e DQOfiltrada.
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Tabela 2.7 > Resultado dos experimentos obtidos com o teste de Germili et al. (1991)

Parâmetro Condições aeróbias Condições anaeróbias

DQO inicial lixiviado (mg/L) 2578 2374

DQO final lixiviado (mg/L) 373 544

DQO final glicose (mg/L) 100v 106

DQO inerte (mg/L) 273 438

DQO inerte* (mg/L) 1094 1270

*Após correção pelo fator de diluição (quatro vezes).

Observa-se que as frações de DQO inerte a processos aeróbios e anaeróbios são rela-
tivamente equivalentes, uma vez que aproximadamente 44 e 42% da DQO do lixiviado 
foi caracterizada como inerte ao metabolismo aeróbio e anaeróbio, respectivamente. 

A alta concentração de DQO inerte encontrada justifica a baixa biodegradabilidade re-
presentada pela baixa relação DBO/DQO e reforça a hipótese de que a parcela da DQO 
denominada ‘outros’ e presente em todas as frações do lixiviado (x < 1 kDa, 1 < x < 
10 kDa, 10 < x < 100 kDa e x > 100 kDa) apresenta natureza refratária. Tais resultados 
sugerem que lixiviados com essas características demandam sistemas de tratamento 
que conjuguem processos físico-químicos atuando como pré ou pós-tratamento de 
processos biológicos.

2.4.2.2 Identificação de Compostos
Observou-se que muitos dos compostos identificados podem ser produtos de biode-
gradação microbiana e hidrólise dentro da própria célula de aterramento, enquanto 
outros podem ter origem sintética, ou seja, são produtos que podem ter sido liberados 
de embalagens de produtos desinfetantes, plastificantes, produtos de higiene pessoal 
e produtos de limpeza.

Alguns dos compostos orgânicos identificados podem ser considerados constituintes da 
fração de DQO inerte. Compostos tais como 2- [2-propenil] ciclohexanona, bis [2-me-

Figura 2.7 Perfil de DQO solúvel sob condições aeróbias (A) e anaeróbias (B)

A B
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tilpropil] éster de 1,2-ácido benzeno dicarboxilíco, 2-etil ácido hexanóico, 4,4-[1-metil 
etilidene] bis-fenol, 1-metil, 4-(1metil etil) 1,2-ciclohexanodiol, 4-hidroxi-α, α, 4-tri-
metil ciclo hexano metanol, cânfora, ácido primárico, hidroximetil dihidrofuran-2-ona 
e epoxitriciclo [4.1.0.0 (3,5)] heptano, provavelmente serão resistentes à degradação 
biológica ou, mesmo sendo biodegradáveis, demandarão um tempo de retenção supe-
rior ao usualmente empregado em sistemas de tratamento biológico.

Outros compostos podem estar associados à baixa biodegradabilidade tanto aeróbia 
quanto anaeróbia em curto prazo. São compostos lentamente biodegradáveis como 
8-hexadecino, ácidos tetradecanoico, pentadecanoico, hexadecanoico e octadecanoi-
co, tetratetracontano, heptacosano, hexatriacontano, entre outros. 

Na Figura 2.8 são apresentados os percentuais de cada classe de compostos identifi-
cados neste estudo, obtidos pela razão da soma da área dos compostos de cada classe 
pela soma da área de todos os compostos, os quais representam uma medida indireta 
da concentração de compostos orgânicos de cada classe.

Observa-se a predominância de ácidos, seguida pela classe de compostos cíclicos e 
fenólicos, que podem ser responsáveis pela baixa biodegradabilidade do lixiviado.

2.4.2.3 Distribuição de peso molecular
Na Figura 2.9 são apresentadas as caracterizações das frações obtidas da ultrafiltração 
das amostras das células ACO1, AC03 e AC05, respectivamente. Os gráficos apresen-
tam, para cada fração de peso molecular, a percentagem de carboidratos, lipídeos, 
proteínas e ‘outros’, expressos como DQO. A expressão dos resultados, dessa forma, 
permite avaliar a contribuição relativa de cada classe de compostos em cada fração de 
tamanho resultante da ultrafiltração.

Figura 2.8 Percentual de classe de compostos
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Figura 2.9
Distribuição de pesos moleculares do lixiviado da célula (A) AC01,  
(B) AC03 e (C) AC05

B

C

A

Observa-se que a maior parte dos compostos orgânicos é representada por proteínas 
e ‘outros’. Percebe-se que a fração ‘outros’, nos lixiviados de células mais velhas (AC01 
e AC03), constitui mais de 50 % da fração de alto peso molecular (> 100 kDa). Ou 
seja, embora a célula mais velha tenha menor quantidade de material de alto peso 
molecular, não parece constituir-se de proteínas, carboidratos ou lipídeos. Isso é mais 
um indício de que esse material é de difícil biodegradabilidade, uma vez que proteínas, 
carboidratos e lipídeos são, em geral, facilmente biodegradados pelo arsenal enzimá-
tico dos micro-organismos aeróbios e anaeróbios. 

No lixiviado das células AC01 e AC03, observa-se a predominância de matéria orgânica 
de baixo peso molecular. Lixiviado com essas características (peso molecular < 1kDa) 
pode ser mais rapidamente biodegradado, uma vez que os compostos orgânicos poluen-
tes já estariam mais biodisponíveis, ou seja, prontos para serem internalizados pela célu-
la. Entretanto, um composto biodisponível pode ser refratário à degradação biológica se 
os micro-organismos não possuírem enzimas específicas para metabolizá-lo.  

2.5. Reflexões sobre rotas de caracterização como  
ferramenta de apoio aos sistemas de tratamento
Cada parâmetro de caracterização fornece subsídios específicos para o projeto e ava-
liação do sistema de tratamento do lixiviado ou outro efluente. Dessa forma, é possível 
construir uma rota de caracterização que poderá fornecer subsídios que atribuirão 
maior eficiência aos sistemas de tratamento biológico, principalmente em termos de 
remoção de matéria orgânica. Na Figura 2.10 é proposto um exemplo de uma possível 
rota de caracterização.

A caracterização do efluente inicia-se com o emprego de parâmetros coletivos e iden-
tificação de compostos. A caracterização por parâmetros convencionais fornece in-
dícios do que deverá ser removido durante o processo, enquanto a caracterização 
individual com identificação de compostos possibilita a detecção de toxicidade tanto 
aos micro-organismos envolvidos no processo quanto aos seres humanos. Caso seja 
detectada a presença de certos compostos em elevadas concentrações que possam 
inibir o processo de degradação, o efluente pode ser submetido a alguns processos que 
reduzam essa toxicidade. Exemplos de processos são: a adsorção, oxidação química, 
precipitação química, dentre vários outros. A inserção de um pré-tratamento para 
viabilizar o tratamento biológico pode ser uma alternativa atraente, haja vista que 
o tratamento biológico apresenta baixo custo. De qualquer forma, é necessária uma 
avaliação da viabilidade econômica de tal associação.
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Observa-se que a maior parte dos compostos orgânicos é representada por proteínas 
e ‘outros’. Percebe-se que a fração ‘outros’, nos lixiviados de células mais velhas (AC01 
e AC03), constitui mais de 50 % da fração de alto peso molecular (> 100 kDa). Ou 
seja, embora a célula mais velha tenha menor quantidade de material de alto peso 
molecular, não parece constituir-se de proteínas, carboidratos ou lipídeos. Isso é mais 
um indício de que esse material é de difícil biodegradabilidade, uma vez que proteínas, 
carboidratos e lipídeos são, em geral, facilmente biodegradados pelo arsenal enzimá-
tico dos micro-organismos aeróbios e anaeróbios. 

No lixiviado das células AC01 e AC03, observa-se a predominância de matéria orgânica 
de baixo peso molecular. Lixiviado com essas características (peso molecular < 1kDa) 
pode ser mais rapidamente biodegradado, uma vez que os compostos orgânicos poluen-
tes já estariam mais biodisponíveis, ou seja, prontos para serem internalizados pela célu-
la. Entretanto, um composto biodisponível pode ser refratário à degradação biológica se 
os micro-organismos não possuírem enzimas específicas para metabolizá-lo.  

2.5. Reflexões sobre rotas de caracterização como  
ferramenta de apoio aos sistemas de tratamento
Cada parâmetro de caracterização fornece subsídios específicos para o projeto e ava-
liação do sistema de tratamento do lixiviado ou outro efluente. Dessa forma, é possível 
construir uma rota de caracterização que poderá fornecer subsídios que atribuirão 
maior eficiência aos sistemas de tratamento biológico, principalmente em termos de 
remoção de matéria orgânica. Na Figura 2.10 é proposto um exemplo de uma possível 
rota de caracterização.

A caracterização do efluente inicia-se com o emprego de parâmetros coletivos e iden-
tificação de compostos. A caracterização por parâmetros convencionais fornece in-
dícios do que deverá ser removido durante o processo, enquanto a caracterização 
individual com identificação de compostos possibilita a detecção de toxicidade tanto 
aos micro-organismos envolvidos no processo quanto aos seres humanos. Caso seja 
detectada a presença de certos compostos em elevadas concentrações que possam 
inibir o processo de degradação, o efluente pode ser submetido a alguns processos que 
reduzam essa toxicidade. Exemplos de processos são: a adsorção, oxidação química, 
precipitação química, dentre vários outros. A inserção de um pré-tratamento para 
viabilizar o tratamento biológico pode ser uma alternativa atraente, haja vista que 
o tratamento biológico apresenta baixo custo. De qualquer forma, é necessária uma 
avaliação da viabilidade econômica de tal associação.
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Efluente

Caracterização convencional e
identificação de compostos

Distribuição de peso molecular

Avaliação da biodegradabilidade

Tratamento biológico

Tratamento físico-químico

Identificação de compostos

Lançamento

Determinação de DQO inerte

Redução
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Remoção
satisfatória
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Biodegradadável
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Sim

Sim

Sim

Sim

Sim

Sim

Não

Não

Não

Não

Não

Não

Não

Figura 2.10 Rota de caracterização

Fonte: Amaral (2007).



Geração e Características do Lixiviado 55

A próxima etapa é a avaliação da distribuição de peso molecular. A distribuição de 
peso molecular permite o delineamento dos possíveis mecanismos de remoção de 
matéria orgânica. A determinação de DQO inerte e avaliação da biodegradabilidade 
do efluente bruto e das frações de peso molecular permitem detectar a etapa contro-
ladora do processo, fornecendo subsídios para a otimização. A detecção da natureza 
refratária de uma determinada fração de distribuição de peso molecular facilita a 
seleção do processo de pós-tratamento que poderá ser associado ao processo bioló-
gico, ou até mesmo a seleção do processo físico-químico a ser adotado em caso de 
elevada concentração de DQO inerte e reduzida biodegradabilidade. Uma baixa con-
centração de DQO inerte não significa que o efluente pode ser tratado eficientemente 
por processos biológicos; há necessidade de uma avaliação da biodegradabilidade, 
pois a fração biodegradável pode demandar um tempo de detenção demasiadamente 
elevado, inviabilizando o processo.

Depois de avaliada a eficiência da remoção de matéria orgânica pelo processo ado-
tado, seja biológico, físico-químico ou a associação de ambos, pode ser realizada a 
caracterização individual desse efluente através da identificação de compostos. A 
identificação de compostos garante a qualidade do efluente que será disposto no 
meio ambiente, garantindo que nenhum produto não identificado pela caracterização 
convencional que cause danos à saúde humana seja lançado na natureza. 

Efluente

Efluente

Implementação das adaptações
necessárias

Sistema de tratamento

Sistema de pós-tratamento

Caracterização empregando
Parâmetros Coletivos e

identificação de compostos

Detecção
de falhas

Sim

Não

Figura 2.11 Rota de caracterização de sistemas de tratamento

Fonte: Amaral (2007).
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Além de ser empregada para a seleção e projeto de sistemas de tratamento, adapta-
ções dessa rota podem ser usadas para avaliar sistemas de tratamento já estabeleci-
dos, objetivando aumentar a sua eficiência. Nesse caso, a avaliação desses parâmetros 
permite a compreensão dos fenômenos que estão ocorrendo dentro do sistema, pos-
sibilitando a detecção de falhas ou deficiências ou a demanda por um sistema de pós-
tratamento para o polimento final. Na Figura 2.11 é ilustrada uma possível adaptação 
da rota para avaliação de sistemas de tratamento já estabelecidos.

2.6 Considerações finais
A complexidade do tratamento do lixiviado de aterros sanitários torna-se eviden-
te quando se faz uma criteriosa caracterização desse efluente. Informações sobre a 
caracterização por meio de parâmetros específicos auxiliam na tomada de decisões 
técnicas para o seu tratamento, de forma a atender padrões tecnológicos mais simpli-
ficados e adequados econômica e legalmente.

A caracterização a partir de parâmetros convencionais apresenta suas vantagens, mas 
demanda maior detalhamento quando usada para projeto e implantação de sistemas de 
tratamento. Observa-se uma lacuna na padronização de metodologias para essa carac-
terização tanto no Brasil como em países desenvolvidos. Parâmetros como DBO, que já 
estão estabelecidos como parâmetros de controle, podem apresentar pseudo-resultados, 
como observado neste estudo, levando à implantação de sistemas e à determinação de 
eficiências de tratamento sub ou superestimados. Mesmo com a otimização de tais aná-
lises para cada tipo de efluente, não há redução significativa do problema, pois essa 
especificidade pode dificultar a comparação de dados de diferentes fontes do mesmo 
efluente. Além do mais, a caracterização através de parâmetros convencionais, principal-
mente em relação à matéria orgânica, não fornece todos os subsídios necessários para o 
projeto de sistemas ideais de tratamento, pois não provê nenhuma informação sobre a 
natureza da matéria orgânica quantificada. Esses resultados evidenciam a importância da 
caracterização empregando-se parâmetros coletivos como distribuição de peso molecu-
lar, DQO inerte, biodegradabilidade aeróbia e anaeróbia, e identificação de compostos.

Os resultados de caracterização evidenciam que tratamentos biológicos não serão su-
ficientes no tratamento de grande parte dos lixiviados de aterros brasileiros, deman-
dando a associação de processos físico-químicos como pré ou pós-tratamento para se 
conseguir enquadramento dentro do que é exigido pela legislação.
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3.1 Introdução 
O processo de stripping (dessorção) consiste basicamente em retirar os componentes 
mais voláteis de uma mistura líquida por meio de um gás que se faz passar pelo lí-
quido e que entra em contato direto com ele (GOMIDE, 1983). O stripping consiste na 
transferência de fases de um meio líquido para um meio gasoso e, em determinadas 
situações, apenas um componente é transferido entre as fases. O componente trans-
ferido é denominado soluto e os demais são denominados inertes. Portanto, no strip-
ping, somente o soluto deverá ser transferido da fase líquida para a fase gasosa. Esse 
processo é de aplicação generalizada na indústria química, na indústria do petróleo, 
petroquímica, alimentícia e em equipamentos de controle de poluição. O equipamento 
empregado para a sua realização varia consideravelmente de acordo com: as caracte-
rísticas do sistema tratado, natureza do soluto, grau de recuperação desejado, escala 
de operação, cinética do processo, flexibilidade desejada e fatores econômicos. 

O processo de stripping de amônia foi idealizado como uma modificação do processo 
de aeração utilizado para eliminação do gás amônia dissolvido nas águas residuárias 
em tratamento. Em se tratando de águas residuárias, constituídas basicamente por 40 
a 60% de proteínas, 20 a 50% de carboidratos  e 10%, em média, de graxas e azeites, 
as principais fontes de nitrogênio são derivadas da ureia e das proteínas (METCALF & 
EDDY, 2003). 
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Nas águas residuárias, o íon amônio se encontra em equilíbrio com a amônia, confor-
me apresentado na equação 3.1.

NH3 + H2O  NH4
+ + OH-		  Equação 3.1

Para águas residuárias com pH superior a 7, o equilíbrio da equação 3.1. se desloca 
para a esquerda e o íon amônio (NH4+) se converte em gás amônia. O deslocamento 
do equilíbrio da equação da direita para a esquerda, isto é, a conversão do íon amônio 
(NH4

+) para gás amônia (NH3), depende do pH. Portanto, quanto mais elevado for o pH, 
maior será o percentual de amônia na água residuária. A quantificação percentual das 
frações do íon amônio e do gás amônia presente nas águas residuárias poderá ser 
determinada aplicando-se a equação 3.2.

%NH3 =         NH3        .100		  Equação 3.2 
                NH3 + NH4

+

Trabalhando-se com as constantes de dissociação da base e da água, a Equação 3.2 
poderá ser representada pela Equação 3.3.

%NH3 =           100          		  Equação 3.3 
                1 +   Kb[H] 
                          Kw

Onde: 
Kb: constante de dissociação; 
Kw: constante de ionização; 
NH3: gás amônia (%); 
[H]: concentração de hidrogênio.

Para água residuária com pH igual a 8 e temperatura a 25 °C, o percentual de amônia 
poderá ser quantificado aplicando-se a Equação 3.4.

%NH3 =                 100                = 5,3		  Equação 3.4 
                1 +   1,8 · 10-5 · 10-8 
                              10-14

Quando se acrescenta uma unidade no valor do pH da água residuária, o percentual 
de amônia passa a ser de 55,5%, sendo necessária, em determinados casos, a adição 
de agente alcalinizante para correção do pH.

Se o pH da água residuária for corrigido para 12 unidades de pH e a temperatura 
permanecer a 25°C, o percentual de amônia passará a 99,8%, o que contribuiria subs-
tancialmente para o processo de stripping de amônia. Na Tabela 3.1. são apresentados 
os dados percentuais do íon amônio e do gás amônia para diferentes valores de pH de 
águas residuárias a temperatura de 25°C.
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Tabela 3.1 > Dados percentuais da concentração de NH4
+ e NH3 em função do pH em  

águas residuárias

pH 6 7 7,5 8 8,5 9 10 10,5 11 11,5 12 12,5 13

NH4
+ 100 99,5 97 94,7 76 64,3 15,3 3 1 0,3 0,1 0,1 0,0

NH3 0 0,5 3 5,3 24 35,7 84,7 97 99 99,7 99,9 99,9 100

 Para água residuária com pH igual a 6, predomina a presença do íon amônio, conver-
tido progressivamente em função do aumento do pH da água residuária.

3.2 Sistemas estudados no Prosab
No Programa de Pesquisas em Saneamento Básico (Prosab) edital 5, quatro institui-
ções estudaram o processo de stripping em diferentes sistemas de tratamento: Torres 
de recheio (UEPB), Reator de fluxo pistonado (UEPB), Reator de chicanas (Unisinos), 
Stripping precedido de precipitação química (UFPE) e Reatores de stripping com ali-
mentação contínua e intermitente (UEL).

3.2.1  Sistema estudado pela UEPB: torres de recheio
O processo de stripping de amônia estudado pela UEPB foi realizado em torres de 
recheio, projetadas com base nos princípios de balanços materiais e da propriedade de 
dessorção. Em cada torre foram instalados dispositivos para alimentação e descarte 
da fase líquida, alimentação e descarte da fase gasosa, distribuição de líquido, coleta 
de líquido em dois diferentes pontos da coluna e material de recheio. As torres foram 
construídas de PVC rígido de 150 mm de diâmetro e 2 m de altura. O material de re-
cheio utilizado foi brita nº 4, devidamente classificada e lavada.

3.2.1.1 Operação e monitoramento
Na Tabela 3.2. são apresentados os principais parâmetros operacionais aplicados às 
torres de recheio estudadas.

Tabela 3.2 > Parâmetros operacionais aplicados às torres de recheio

Parâmetros VT (L) VB (L) Φ (%) VD(L) VL (L) Qar (m
3/h) Qar (teórica) 

m3ar.L lixiviado)

Magnitude 35,3 25 48 22,3 8,0 4,17 1,65

VT: volume da torre; VB: volume de brita; Φ: espaço vazio; VD: volume disponível; VL: volume de lixiviado; Qar: vazão de ar.   

O lixiviado utilizado para realização do trabalho experimental foi coletado no aterro 
sanitário metropolitano da cidade de João Pessoa (PB) e transportado em carros tanque 
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para o laboratório de Saneamento Ambiental do DQ/CCT/UEPB. O processo de stripping 
de amônia foi estudado em três diferentes tratamentos, com pH do lixiviado corrigido 
para 8, 9 e 10 unidades de pH e para cada tratamento foram aplicadas três repetições. 

3.2.1.2 Resultados e discussão
Na Figura 3.1. são apresentados os comportamentos das concentrações médias de 
nitrogênio amoniacal nos três diferentes tratamentos.

Analisando-se a Figura 3.1, pode ser constatado que no tratamento 1, durante o pe-
ríodo de quatro horas, a concentração média de nitrogênio amoniacal foi reduzida 
de 1731 para 113 mg/L, propiciando  eficiência média de redução de 93,5%. Nesse 
experimento, em que o lixiviado foi alimentado à torre com pH igual a 8, a relação 
estabelecida entre o volume de ar alimentado e o volume teórico de ar foi de 1,26. Isso 
significa dizer que foi necessário ser adicionado um volume de 26% de ar superior ao 
valor teórico recomendado. 

No segundo tratamento, o tempo necessário para a redução da concentração média 
de nitrogênio amoniacal de 797 para 125 mg/L foi de três horas, propiciando eficiên-
cia de redução da concentração de nitrogênio de 84,3%. Nesse tratamento, a relação 
estabelecida entre o volume de ar experimental alimentado a torre e o volume teórico 
de ar ficou em torno de 1 unidade.

No tratamento 3, o processo de stripping de amônia foi realizado em um período de 
2,5 horas e a eficiência média de redução de nitrogênio amoniacal foi de 91,5%.

Figura 3.1
Comportamento das variações temporais das concentrações de nitrogênio 
amoniacal nos três diferentes tratamentos
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Tabela 3.3 > Valores experimentais de fluxo de ar fornecido às torres e o valor teórico em função do 
pH do lixiviado

Parâmetros

pH Qar (V.Exp.) 
(m3.L)

Tempo 
(horas)

Relação 
(V. exp./V. teórico)

Qar (V.Teórico) 
(m3ar.L lixiviado)

8 4,17 4 1,26 1,65

9 4,17 3 0,94 1,65

10 4,17 2,5 0,79 1,65

V. exp: valor experimental; V. teórico: valor teórico

Na Tabela 3.3. são apresentadas as magnitudes das relações estabelecidas entre os 
dados experimentais de fluxo de ar fornecido às torres e o valor teórico em função do 
pH do lixiviado.

Analisando-se os dados da Tabela 3.3, pode-se constatar que o volume de ar exigido 
para processar o stripping de amônia é diretamente proporcional ao valor do pH do 
lixiviado. No entanto, tomando-se como referencial o pH igual a 10, o consumo de 
ar é 21% menor do que o valor teórico, porém, será necessária a realização de ajuste 
do pH do lixiviado com espécies químicas de características ácidas e alcalinas, o que 
contribui para a elevação de custos do processo de stripping de amônia.

3.2.1.3 Estimativa de custos
Na Tabela 3.4 são apresentados os dados relativos aos custos associados ao processo 
de stripping de amônia realizado em torres de recheio. Para o cálculo da estimativa de 
custos, levaram-se em consideração as despesas com o consumo de espécies químicas, 
cal, ácido clorídrico e energia elétrica.

Tabela 3.4 > Dados relativos aos custos associados ao processo de stripping de 
amônia de lixiviado realizado em torres de recheio

Parâmetros pH
8 9 10

Concentração de Cal (kg/m3) 0 6 18

Concentração de HCl (mL/L) 0,00 2,7 6,6

R$ Cal/m3 lixiviado 0,00 3,00 10,80

R$ HCl/m3 lixiviado 0,00 40,5 90,00

Energia elétrica (R$/m3 lixiviado) 74,90 60,70 52,00

Total (R$/m3 lixiviado) 74,90 104,2 152,80
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Analisando-se os dados da Tabela 3.4, pode-se constatado que 38,5% dos custos to-
tais são destinados ao consumo de HCl para redução do pH de 9 para 8 unidades de 
pH, enquanto os custos com energia elétrica alcançaram o percentual de 58%. Para pH 
igual a 10, foi estimado o valor total de R$ 152,80.m3 lixiviado tratado, sendo que 59% 
desse total foi gasto com HCl consumido para correção do pH de 10 para 8. 

Com o intuito de verificar a aplicabilidade real do sistema, foi tomado como elemento 
referencial o aterro sanitário da cidade de João Pessoa (PB), levando-se em conside-
ração os seguintes dados:

Q = 100 m•  3/dia

Concentração de nitrogênio amoniacal no lixiviado = 1500 mg/L• 

Concentração de nitrogênio amoniacal no efluente = 5 mg/L• 

pH corrigido do lixiviado = 10 unidades de pH• 

Nesse caso específico, a relação teórica estabelecida entre o volume de ar necessário 
para aplicação nas torres de stripping e o volume de lixiviado aplicado às torres é igual 
a 1.266m3ar/m3 lixiviado.

Para a vazão de 100m3 lixiviado/dia, o volume de ar requerido seria igual a 5.275 m3ar/h 
e implicaria em custo diário de R$ 152.000,00. Isso, do ponto de vista financeiro, invia-
biliza a aplicação do sistema estudado em escala real. 

3.2.2 Sistema estudado pela UEPB: reatores de fluxo pistonado
Para a realização dessa parte do trabalho, foram construídos, instalados e monitorados 
quatro reatores de fluxo pistonado em série. Os reatores de fluxo pistonado são tan-
ques retangulares, com relação comprimento/largura de 5/1, propiciando número de 
dispersão teórico igual a 0,18 e construídos de alvenaria. 

3.2.2.1 Operação e monitoramento
Na Tabela 3.5 são apresentados os dados dos parâmetros operacionais aplicados e na 
Figura 3.2, uma fotografia dos reatores 
de fluxo pistonado em pleno estágio de 
funcionamento.

Nos reatores de fluxo pistonado, foi ins-
talado um sistema de agitação consti-
tuído por quatro unidades de agitação 
por reator. As haletas das unidades 
de agitação são em número de 4 com 
comprimento médio de 27 cm. O obje-

Figura 3.2 Reatores de fluxo pistonado
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tivo principal do sistema de agitação é propiciar a dessorção do nitrogênio amoniacal 
da massa líquida do lixiviado. A carga superficial aplicada de nitrogênio amoniacal nos 
reatores de fluxo pistonado foi 500kgNH4

+/ha.dia e TDH igual a 60 dias.

Tabela 3.5 > Parâmetros operacionais aplicados aos reatores de fluxo pistonado

Reatores Parâmetros 
Comprimento (m) Largura (m) Altura (m) Volume (m3) TDH (dias) d

R1 5 1 0,60 3 17,2 0,18

R2 5 1 0,55 2,75 15,7 0,18

R3 5 1 0,50 2,5 14,3 0,18

R4 5 1 0,45 2,25 12,8 0,18

d: número de dispersão.

3.2.2.2 Resultados e discussão
Na Figura 3.3. apresenta-se o comportamento da variação temporal da concentração 
de nitrogênio amoniacal na série de reatores de fluxos pistonados monitorados. 

Nos reatores de fluxo pistonado, constatou-se que o processo de dessorção de gás 
amônia foi influenciado principalmente pela elevação gradativa do pH da massa líqui-
da do lixiviado, haja vista grande parte da concentração de nitrogênio amoniacal na 
forma do íon amônia tenha sido convertido para gás amônia. Portanto, os principais 
mecanismos associados à eficiência de remoção de nitrogênio amoniacal em reatores 
de fluxo pistonado com características geométricas similares aos empregados para a 
realização experimental deste trabalho, são: 

Dessorção: responsável pela redução de grande fração da concentração de • 
nitrogênio amoniacal presente no lixiviado;

Figura 3.3 Comportamento da variação temporal da concentração do nitrogênio amoniacal



Estudo do Processo de Stripping de Amônia de Lixiviado de Aterro Sanitário 67

Assimilação: incorporação de uma pequena fração da concentração de nitro-• 
gênio amoniacal presente no lixiviado na massa de algas (SHILTON, 2005).

Neste trabalho, a concentração média de nitrogênio amoniacal do lixiviado alimen-
tado ao primeiro reator da série foi de 1309 mg/L, variando de 815 a 1855 mg/L. No 
efluente final, a concentração média foi de 51 mg/L, propiciando  eficiência de remo-
ção de 96,10%.

Na Figura 3.4 são apresentados os dados do pH do lixiviado alimentado à série de 
reatores pistonados e do efluente final. 

Analisando-se os dados apresentados na Figura 3.4, pode-se constatar que o pH do 
lixiviado alimentado ao reator (R1) variou de 8 a 8,6, alcançando valor máximo de 9,4 
no efluente final. Observa-se que o pH foi crescendo progressivamente, o que favo-
receu o processo de stripping de amônia. Nas Figuras 3.5 e 3.6, são apresentados os 
valores das concentrações de alcalinidade total e ácidos graxos voláteis, respectiva-
mente, do lixiviado alimentado à série de reatores e do efluente final.

No lixiviado alimentado ao reator (R1), a concentração de alcalinidade total variou 
de 4500 a 7600 mgCaCO

3/L e no efluente final, a concentração média de alcalinidade 
total foi de 465 mg CaCO3/L. No lixiviado alimentado ao primeiro reator (R1) da série, 
a concentração de ácidos graxos voláteis variou de 696 a 2880 mgHac/L, restando no 
substrato final uma concentração média de 578 mgHac/L.

No lixiviado alimentado ao primeiro reator (R1) da série, a concentração de ácidos 
graxos voláteis variou de 696 a 2880 mgHac/L, restando no substrato final uma con-
centração média de 578 mgHac/L. 

Figura 3.4 Comportamento da variação temporal do pH
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3.2.2.3 Estimativa de custos
Levando-se em consideração somente os custos operacionais, para uma carga superfi-
cial aplicada igual a 700 kg NH4

+.ha.dia, os custos estimados para o aterro sanitário da 
cidade de João Pessoa seria de  R$ 35,00 ao dia, o que justifica a sua aplicação. 

3.2.3 Sistema estudado pela Unisinos: reator de chicanas
O trabalho foi realizado em escala piloto utilizando-se um Reator de Chicanas (RC) 
para tratamento físico do lixiviado do aterro sanitário da cidade de São Leopoldo, no 
Rio Grande do Sul (RS), objetivando a redução da concentração de nitrogênio amo-
niacal presente no lixiviado para posterior tratamento em um sistema constituído de 
quatro filtros anaeróbios. O experimento foi instalado no Laboratório de Microbiologia 
de Resíduos (LMR) Anexo II, localizado na Estação de Tratamento de Esgoto (ETE) da 
Universidade do Vale do Rio dos Sinos (Unisinos), em São Leopoldo, Rio Grande do Sul.

Figura 3.5
Comportamento das concentrações da alcalinidade total de cada reator e do 
efluente final

Figura 3.6
Comportamento das concentrações dos ácidos graxos voláteis de cada reator e do 
efluente final
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3.2.3.1 Origem do lixiviado
O lixiviado tratado no sistema proposto foi proveniente da Estação de Tratamento 
de Lixiviados (ETLix), a qual recebe os efluentes gerados nos dois Aterros Sanitários 
e no antigo Aterro Controlado da cidade de São Leopoldo. O Aterro recebe todos os 
resíduos sólidos domésticos (RSD) gerados no município. O lixiviado foi coletado no 
tanque de equalização da ETLix e transportado para o laboratório de Microbiologia de 
Resíduos da Unisinos.

As características do lixiviado proveniente da ETLix do Aterro Sanitário da cidade de  
São Leopoldo, das amostras coletadas no Tanque de Equalização, são apresentadas 
na Tabela 3.6.

3.2.3.2 Metodologia
As dimensões internas do reator são de 
10 m de comprimento, 1 m de largura 
e 50 cm de profundidade, com volume 
útil de 5 m³ (Figura 3.7.).

As paredes móveis do reator são cha-
madas ‘chicanas’, as quais totalizam 22 
unidades no reator. Foram confeccio-
nadas em polietileno de 6 mm de es-
pessura, com dimensões de 0,5 por 1,0 
m e com borda vazada de 10 por 10 cm, 
a qual serviu de passagem do efluente 
(Figura 3.8.).

Tabela 3.6 >  Características do lixiviado no tanque de equalização na entrada da ETLix

Período/ 

Parâmetros
pH DBO5 DQO FÓSFORO 

TOTAL
NTK SST S SED. COLIF. TERMOT. COLIF. TOTAIS

(mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mL/L) (NMP/100mL) (NMP/100 mL)

mar/07 7,9 1.670 6.200 24,0 270 870 4,0 1,1E + 04 2,4E + 05

jun/07 7,4 1.660 4.190 32,7 780 1.200 17,0 1,0E + 03 8,0E + 05

set/07 7,1 2.500 6.530 10,8 420 700 6,0 4,0E + 04 4,8E + 04

dez/07 7,8 1.200 3.200 38,4 370 110 1,0 8,0E + 04 1,1E + 05

mar/08 8,5 2.495 7.056 18,40 596 279 0,5 1,0E + 05 2,0E + 05

jun/08 7,7 2.402 6.860 10,70 853 332 3,0 6,8E + 05 1,3E + 06

set/08 8,0 1.571 4.606 13,60 1.152 393 3,0 6,8E + 05 1,4E + 06

dez/08 7,9 1.672 4.785 10,90 817 263 0,5 8,0E + 04 2,6E + 05

Figura 3.7 Reator de chicanas
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Os ensaios no RC foram realizados em batelada, precedidos de experimento em ban-
cada com equipamento de Jarros e ensaios preliminares no RC. Os testes foram reali-
zados em temperatura ambiente. As variáveis estudadas e os parâmetros de monito-
ramento destes ensaios foram:

Ensaios de bancada (jar-test)•  : com 
e sem aeração e variação da concentra-
ção de alcalinizante adicionado, objeti-
vando a avaliação do comportamento 
do lixiviado em diferentes valores de 
pH. Foram monitorados a concentração 
de nitrogênio amoniacal e o pH;

Ensaios preliminares no RC•  : objeti-
vou conhecer as variações da concen-
tração inicial de nitrogênio amoniacal 
do lixiviado e da vazão da bomba de 
recirculação.

Os ensaios em equipamentos de jar-test 
foram realizados para simular a opera-
ção do reator de chicanas em laborató-

rio, propiciando ao estudo preliminar da relação do pH do lixiviado a eficiência de remo-
ção de amônia para o  processo de stripping. A adição de produtos químicos que elevem 
o pH do lixiviado para a faixa de 10 a 12 resultou em remoções de nitrogênio amoniacal 
mais efetivas do que com simples agitação mecânica ou com aeração por difusão de ar 
no lixiviado. Verificou-se, no entanto, para o caso do RC estudado (volume útil de 4 m³), 
a necessidade de uma quantidade de 80 kg de Hidróxido de Sódio (NaOH) para elevar o 
pH do lixiviado de 8 para 11, já que para o teste dos jarros utilizou-se 20 g desse produto 
para um volume de lixiviado de 1 L. Em virtude da grande geração de lodo e devido aos 
custos envolvidos com a elevada quantidade exigida de reagente, não houve viabilidade 
do tratamento em escala piloto utilizando-se produto químico. Considerou-se, portan-
to, que a relação custo-benefício mais viável seria o tratamento do lixiviado com pH 
original médio de 8,2 (faixa de 7,7, a 8,6) e simples agitação mecânica. 

Em estudo semelhante, Ozturk et al (2003) realizou um experimento para remoção de 
amônia por stripping em lixiviados utilizando becker de 1 L. Adcionou-se cal no lixiviado 
e testou-se a remoção do parâmetro nitrogênio amoniacal com difusores de ar e ape-
nas agitação com agitador magnético (free stripping). O trabalho de Ozturk et al (2003) 
obteve melhores resultados com simples agitação mecânica, sendo considerada a opção 
mais viável em termos de custo-benefício para tratamento de lixiviados novos. Resultado 

Figura 3.8
Borda vazada das chicanas 
(0,10 por 0,10 m)
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similar também foi descrito nos ensaios realizados por Cheung Chu e Wong (1997). Para 
esses dois trabalhos, também o pH mais elevado resultou em melhores remoções, con-
cordando com os ensaios preliminares. A partir do jar-test, foram definidas as variáveis a 
serem utilizadas nos ensaios em batelada do RC, ou seja: sem adição de produto químico 
(o RC é um tratamento apenas físico), vazão de recirculação de lixiviado (0; 1,7 e 3,5 
m³/h) e concentração inicial de nitrogênio amoniacal (maior e menor que 600 mg/L).

De modo a avaliar o desempenho da unidade de tratamento de lixiviado, principal-
mente frente à remoção de nitrogênio amoniacal, foram realizados 15 ensaios de ba-
telada simples do RC, divididos em cinco testes com características diferentes e cujas 
variáveis foram: concentração inicial de nitrogênio amoniacal maior e menor que 600 
mg/L e vazão de recirculação de lixiviado 0,0 m³/h; 1,7 m³/h e 3,5 m³/h (Tabela 3.7). 
Para esses ensaios, o volume de lixiviado a ser tratado variou de uma faixa de 3 a 4 m³. 
Os parâmetros monitorados foram: pH, nitrogênio amoniacal e temperatura ambiente 
(com frequência diária); série de sólidos, DQO, nitrito e nitrato (realizados no início e 
final de cada ensaio) e alcalinidade (com frequência a cada dois dias).

Tabela 3.7 > Dados das especificações dos ensaios realizados no RC

TESTES PARÂMETROS - VARIÁVEIS ENSAIOS

Teste 1
Faixa de concentração inicial de NA < 600 mg/L

RC1, RC4, RC13
Vazão de recirculação de lixiviado = 1,7 m³.h

Teste 2
Faixa de concentração inicial de NA < 600 mg/L

RC10, RC11, RC14
Vazão de recirculação de lixiviado = 3,5 m³.h

Teste 3
Faixa de concentração inicial de NA > 600 mg/L

RC2, RC3, RC7 e RC8
Vazão de recirculação de lixiviado = 1,7 m³.h

Teste 4
Faixa de concentração inicial de NA > 600 mg/L

RC5, RC6, RC9
Vazão de recirculação de lixiviado = 3,5 m³.h

Teste 5
Faixa de concentração inicial de NA < 600 mg/L

RC12, RC15
Sem recirculação

NA: nitrogênio amoniacal

Para uma melhor avaliação e entendimento dos resultados, foram definidas, ainda, 
duas faixas de temperatura ambiente (inferior e superior a 21ºC) e de precipitação 
(superior e inferior a 51 mm). Essas faixas foram obtidas calculando-se a média das 
temperaturas e precipitações medidas em todos os ensaios do RC.

A partir disso, realizou-se uma análise estatística de forma a verificar a influência da 
temperatura ambiente, precipitação, vazão de recirculação de lixiviado e concentração 
inicial de nitrogênio amoniacal na remoção de NA do lixiviado estudado.
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3.2.3.3 Resultados e discussões
Os resultados foram analisados segundo as variações testadas nos diversos ensaios, 
inicialmente nos cinco testes, ou seja, estudando-se a variação das concentrações 
iniciais de nitrogênio amoniacal e vazão de recirculação. Posteriormente, a análise foi 
voltada à influência da temperatura ambiente e precipitação.

Nas Figuras 3.9 a 3.13 apresentam-se os resultados dos cinco testes, indicando-se os 
valores monitorados de nitrogênio amoniacal e alcalinidade nos 15 ensaios realizados.

Figura 3.9
Teste 1: Faixa de concentração inicial de NA < 600 mg/L e vazão de recirculação 
igual a 1,7 m³/h. A temperatura ambiente variou de 18 a 27ºC.

Teste 1: Ensaios RC1, RC4 e RC13 - NAi< 600mg/L; Q =1,7m3/h; TDH = 12 dias  
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Figura 3.10
Teste 2: Faixa de concentração inicial de NA < 600 mg/L e vazão de recirculação 
igual a 3,5 m³/h. A temperatura ambiente variou de 9 a 29ºC.
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Teste 2: Ensaios RC10, RC11 e RC14 - NAi< 600mg/L; Q = 3,5m3/h; TDH = 12 
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Figura 3.11
Teste 3: Faixa de concentração inicial de NA > 600 mg/L e vazão de recirculação 
igual a 1,7 m³/h. A temperatura ambiente variou de 6 a 34ºC. 
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Teste 3: Ensaios RC2, RC3, RC7 e RC8 - Nai > 600mg/L; Q =1,7m3/h; TDH = 12 

Tempo de ensaio (dias)

dias  

100,0

300,0

500,0

700,0

900,0

1100,0

1300,0

1500,0

1700,0

1900,0

0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13
0

2000

4000

6000

8000

10000

12000

14000

A
lc

al
in

id
ad

e 
(m

g/
L)

RC2 - NA RC3- NA RC7 - NA RC8 - NA
RC3 - Alcalinidade RC7 - Alcalinidade RC8 - Alcalinidade

 

Figura 3.12
Teste 4: Faixa de concentração inicial de NA > 600 mg/L e vazão de recirculação 
igual a 3,5 m³/h. A temperatura ambiente variou de 11 a 34ºC.
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Teste 4: Ensaios RC5, RC6 e RC9 - Nai >600mg/L; Q=3,5m3/h; TDH = 12 dias  
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Figura 3.13
Teste 5: Faixa de concentração inicial de NA < 600 mg/L e sem aplicação da vazão 
de recirculação. A temperatura variou de 14 a 28ºC.

Teste 5: Ensaios RC12 e RC15 - Nai<600mg/L; Q = 0,0m3/h; TDH = 12 dias  
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A avaliação realizada por teste mostrou que a remoção de nitrogênio amoniacal obtida 
variou de 6 a 73%, sendo estes extremos referentes ao teste 3 no qual foram obtidos 
os maiores e menores valores de temperatura ambiente de todos os ensaios realizados. 
Outros trabalhos abordando remoção de NA pelo processo de stripping, com variação 
de parâmetros como pH, vazão de aeração, TDH e temperatura, alcançaram remoções 
como: de 79% (SILVA et al, 2006); 7 a 96% (CAMPOS et al, 2006); 92% (LEITE et al, 
2006); 14% a 68% (BERTANZA; BALDI; AVEZZÙ, 1998); 64 a 89% (MARTTINEN et al, 
2002); 45 a 95% (OZTURK et al, 2003); 65 a 93% (CHEUNG; CHU; WONG, 1997); 80 a 
99,5% (SILVA et al, 2004) e 94% (CALLI et al, 2005).

O parâmetro alcalinidade, em todos os ensaios, mostrou comportamento de remoção 
similar à remoção de nitrogênio amoniacal. Essa relação estreita entre o parâmetro ni-
trogênio amoniacal e alcalinidade é encontrada por Silva et al (2004) em seu trabalho. 

Quanto ao pH, no estudo de Marttinen et al (2002), para o experimento sem pH con-
trolado, há um incremento do pH do início até o final do ensaio de um nível inicial de 
7,3 e 7,5 para 9,2 em aproximadamente seis horas. Segundo o autor, esse fato ocorre 
provavelmente devido ao stripping do dióxido de carbono. Campos et al (2006) também 
observaram um incremento do pH de 7,8 para 9,2 nos ensaios para tratamento do lixi-
viado do Aterro Metropolitano de Gramacho pelo processo de stripping de amônia. Essa 
observação relativa ao aumento do pH também pode ser obeservadas nos ensaios reali-
zados no reator de chicanas RC1, RC2, RC3, RC5, RC6, RC7, RC9, RC10, RC11 e RC15. 

Outro parâmetro analisado nos ensaios, a DQO, mostrou um decréscimo de matéria or-
gânica que variou de 7 a 58%, sendo que a redução (7%) foi atribuída ao ensaio RC12 
com características de concentração inicial de nitrogênio amoniacal menor que 600 
mg/L e vazão de recirculação de lixiviado igual a 0,0 m³/h. Em relação a isso, percebe-
se que o decréscimo do parâmetro pode ser relacionado à incorporação de ar no meio 
líquido e à consequente volatilização de compostos orgânicos voláteis presentes no 
lixiviado. Ozturk et al (2003) em experimento de laboratório, obtiveram uma remoção 
de DQO de 25% utilizando aeração e tempo de detenção de 17 horas. 

A avaliação estatística realizada a partir do teste ANOVA, com intervalo de confiança 
de 95%, mostrou que a temperatura ambiente influenciou significativamente ns re-
moção de NA do lixiviado de São Leopoldo (significância igual a 0,001). A influência do 
parâmetro temperatura na remoção de NA também foi encontrada nos trabalhos de 
Bertanza, Baldi e Avezzù (1998), Marttinen et al (2002) e Calli et al (2005), confirmando 
o resultado encontrado neste trabalho. 

Assim, para temperatura ambiente alta (acima de 21ºC), a remoção de nitrogênio amo-
niacal variou de 7% (RC15, NA < 600 mg/L e Q=0,0 m³/h) a 73% (RC2, NA > 600 mg/L e 
Q = 3,5 m3/h). Para temperaturas baixas (inferiores a 21ºC), a remoção de NA variou de 
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6% (RC8, NA > 600mg/L e Q = 3,5m3/h) a 33% (RC12, NA < 600 mg/L e Q = 0,0 m³/h). 
Confirma-se, assim, que maiores temperaturas facilitam a remoção de NA. 

O teste ANOVA mostrou, também, que o parâmetro precipitação influenciou significa-
tivamente na remoção de NA (significância igual a 0,012), sendo que menores remo-
ções foram obtidas devido a precipitações mais intensas. A Tabela 3.8 e a Figura 3.14 
ilustram as remoções em relação à temperatura e à precipitação. 

Tabela 3.8 > Dados das eficiências de remoção de nitrogênio amoniacal.

Teste Ensaio
Temperatura média  

do ensaio (ºC)

Precipitação total  

do ensaio (mm)
Remoção de NA (%) 1

1

RC1* > 21 < 50 57,5

RC4 > 21 < 50 63,3

RC13 < 21 > 50 32,8

2

RC10 < 21 > 50 29,5

RC11 < 21 > 50 11,2

RC14 > 21 < 50 14,1

3

RC2 > 21 < 50 73,1

RC3 > 21 < 50 42,6

RC7 < 21 > 50 24,5

RC8 < 21 > 50 5,6

4

RC5 > 21 < 50 44,2

RC6 > 21 < 50 52,4

RC9 < 21 > 50 20,7

5
RC12 < 21 > 50 33,3

RC15 > 21 < 50 7,3

*Resultado obtido após 12 dias de tratamento no RC

A avaliação estatística ANOVA para se verificar a influência dos parâmetros vazão 
de recirculação de lixiviado (0,0m³/h; 1,7m³/h; 3,5m³/h) e concentração inicial de NA 
(maior e menor que 600 mg/L) na remoção de NA para as faixas de temperatura ante-
riormente definidas (superior e inferior a 21ºC) mostrou que para temperaturas acima 
de 21ºC houve influência da vazão de recirculação de lixiviado (significância igual a 
0,038, com intervalo de confiança de 95%), conforme é demonstrado na Figura 3.15. 

Em relação à concentração inicial de NA, o teste ANOVA mostrou que, para temperatu-
ras inferiores a 21ºC, houve significância (0,021), ou seja, há influência na remoção de 
NA, o que confirma a hipótese de Cheung, Chu e Wong (1997) de que a transferência 
de amônia do líquido para o ar é proporcional à concentração de NA presente na so-
lução. Essa avaliação pode ser visualizada na Figura 3.16.
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Figura 3.15 Comparação da remoção de NA com vazão de recirculação diferentes

Figura 3.14
Comparação entre remoção de NA versus precipitação versus temperatura 
ambiente: ensaios do RC
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3.2.3.4 Conclusões
No geral, para as condições avaliadas por este trabalho, nota-se que, com TDH de 12 
dias, em temperaturas superiores a 21ºC a melhor opção técnico-ambiental de trata-
mento de LAS é a utilização de vazão de recirculação de lixiviado de 1,7 m³/h indepen-
dentemente da concentração inicial da NA. Já para temperaturas inferiores a 21ºC, o 
melhor desempenho do RC ocorreu com NA inicial menor do que 600 mg/L, sem que a 
vazão de recirculação de lixiviado tenha indicado qualquer interferência, ou seja, para 
baixas temperaturas apenas um TDH maior no sistema trará melhores resultados, sem 
a necessidade de gastos com energia para a recirculação do efluente.

Considerando-se o padrão brasileiro de emissão de efluentes em recursos hídricos, 
em nenhum dos ensaios do RC realizados o lixiviado pós-tratamento representou 
concentração inferior ou igual a 20 mg/L, padrão máximo para emissão conforme 
Resolução nº 357/2005 do Conselho Nacional do Meio Ambiente (Conama). Para uma 
concentração inicial de NA menor que 600 mg/L, o menor valor de nitrogênio amo-
niacal alcançado após tratamento foi de 146,7 mg/L, para uma concentração inicial 
de 220,1 mg/L (RC12). Em referência a uma concentração inicial de NA maior do que 
600 mg/L, o menor valor de NA alcançado após tratamento foi de 289,8 mg/L para 
um nitrogênio amoniacal inicial de 898,4 mg/L (RC2). Para o maior valor de NA inicial 
(1802,9 mg/L) relativo a todos os ensaios (RC7), após tratamento no RC, o NA final foi 
de 1361,0 mg/L.

Figura 3.16 Comparação da remoção de NA com concentração maior e menor que 600 mg/L
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Sendo assim, o método de reator de chicanas utilizado necessitaria de um pós-trata-
mento, ou poderia ser utilizado como um pré-tratamento de um processo biológico 
de tratamento. A redução do nitrogênio amoniacal antes de um tratamento anaeróbio 
ou aeróbio os tornaria mais eficazes, já que a inibição desses processos de tratamento 
pode ser causada pelas altas taxas de amônia presentes no lixiviado (CHEUNG; CHU; 
WONG, 1997; AZIZ et al, 2004). 

3.2.4 Sistema estudado pela UFPE: processo de stripping de  
amônia precedido de precipitação química 
Neste estudo, foi avaliado o stripping de amônia forçado em lixiviado pré-tratado pelo 
método de precipitação química, uma vez que a introdução mecânica de ar no meio 
líquido, pela ação da circulação dessa massa de ar, favorece a remoção mais rápida desse 
tipo de contaminante. O principal objetivo desta pesquisa, realizada pelo Grupo de Resí-
duos Sólidos na Universidade Federal de Pernambuco (GRS/UFPE), foi avaliar a eficiência 
do método de stripping em lixiviado pré-tratado com hidróxido de cálcio (precipitação 
química), visando a analisar o comportamento e a remoção de nitrogênio amoniacal, 
além de outros parâmetros físico-químicos tais como DQO, alcalinidade e pH.

3.2.4.1 Origem do lixiviado

Tabela 3.9 > Caracterização do lixiviado estudado

Parâmetros Lixiviado bruto Lixiviado pré-tratado

pH 8,5 12,5

DBO5 (mg/L) 3160 2160

DQO (mg/L) 4535 3632

Cor (Hazen) 10022 3012

Turbidez (NTU) 159 61

Condutividade (µS/cm) 21.951 19.356

Alcalinidade total 
(mgCaCO3/L )

7808 5933

Nitrogênio amoniacal (mg/L) 1621 1310

Fósforo total (mg/L) 13 9

ST (mg/L) 11262 9980

SST (mg/L) 852 342

SDT (mg/L) 10409 9638

O stripping foi realizado em duas amostras de lixiviado provenientes do Aterro da Mu-
ribeca (PE), cujos valores médios referentes às características físico-químicas dos lixi-
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viados bruto e após o tratamento por precipitação química utilizando-se hidróxido de 
cálcio encontram-se descritos na Tabela 3.9 (valores médios). Ressalta-se que a meto-
dologia adotada para a caracterização das amostras de lixiviado, bruto e após os mé-
todos de tratamento, foi baseada nos padrões estabelecidos de acordo com o Standard 
Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA/AWWA/WEF, 1998). 

3.2.4.2 Metodologia
Para avaliar o stripping forçado, foram utilizadas diferentes vazões de ar (2, 5 e 10 
L.min) injetadas nos sobrenadantes das amostras remanescentes da precipitação quí-
mica, os quais já se encontravam na condição de pH adequada (na faixa de 12). A 
injeção de ar foi realizada por meio do equipamento denominado Tri-Flex 2 ou perme-
âmetro de parede flexível - Soil Test - ELE Internacional com a ajuda de uma manguei-
ra conectada. O controle de pressão nesse equipamento é regulado por meio de um 
compressor de ar. Adicionalmente, a título de comparação, foram também realizados 
estudos de stripping natural ou sem aeração. 

Todos os ensaios foram realizados em 1 L de lixiviado pré-tratado com 35 g.L de hidró-
xido de cálcio Ca(OH2) colocado em um béquer de 2 L, sendo as alíquotas das amostras 
coletadas em intervalos de tempo definidos de 1 a 12 horas, variando a cada 2 horas e 
após 24 horas, sendo analisadas quanto à remoção de nitrogênio amoniacal, DQO, alca-
linidade e pH. Durante todo o procedimento, foi mantida no laboratório a temperatura 

Figura 3.17
Esquema do procedimento utilizado para a realização do stripping de amônia em 
bancada no lixiviado pré-tratado por precipitação química 

Fonte: Santana-silva (2008)
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constante de 26oC. O desempenho desse método foi avaliado em termos de eficiência 
de remoção dos parâmetros mencionados. O esquema do procedimento utilizado em 
laboratório para a realização do stripping de amônia é apresentado na Figura 3.17.

3.2.4.3 Resultados e discussão
Inúmeras variáveis influenciam o desempenho do método de stripping, tais como pH, 
temperatura, vazão de ar e tempo de aeração, por interferirem diretamente na vola-
tilização da amônia. Dentre essas variáveis, o pH é de extrema importância e torna-se 
fundamental que a amostra de lixiviado a ser tratada por stripping esteja em con-
dições favoráveis ao processo. Neste estudo, a faixa de pH das amostras analisadas 
encontrava-se na faixa de 12 a 13, considerada ideal para o stripping, uma vez que 
praticamente toda forma amoniacal solúvel se encontra sob a forma gasosa. Nessa 
condição de pH, foram avaliados o stripping induzido por diferentes vazões de ar (2, 
5, 10 L/min) e o sem aeração, ambos realizados em temperatura ambiente (26oC) e 
analisados ao longo do tempo. Ressalta-se que após o tratamento por precipitação 
química com hidróxido de cálcio, verificou-se nas amostras uma pequena redução nos 
valores de nitrogênio amoniacal, cujo valor médio da concentração foi de 1310 mg/L, 
equivalente a aproximadamente 19% de remoção (Tabela 3.9).

A Figura 3.18 ilustra o comportamento da remoção de nitrogênio amoniacal observa-
da experimentalmente em função das diferentes aerações e do tempo. 

Os resultados relativos ao stripping com injeção de ar apresentados na Figura 3.2 mos-
traram que a concentração de nitrogênio amoniacal reduziu significativamente com o 

Figura 3.18
Variação média da concentração (A) e remoção (B) de nitrogênio amoniacal para 
diferentes aerações ao longo do período de monitoramento para lixiviado pré-
tratado com Ca(OH)2
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tempo, sendo esse decréscimo mais acentuado para as vazões de 5 e 10 L/min do que 
para 2 L/min e sem aeração. Observa-se que em seis horas a remoção de nitrogênio 
amoniacal alcançou valores médios de 90 e 92% quando injetada a vazão de 5 L/min e 
10 L/min, mas para a vazão de 2 L/min, a eficiência superior a 90% só foi atingida após 
12 horas de aeração. A concentração média de nitrogênio amoniacal no período de 12 
horas quanto às vazões de 2, 5 e 10 L/min foram, respectivamente, de 89, 16 e 12 mg/L, 
alcançando assim para as vazões de 5 e 10 L/min valores abaixo de 20 mg/L (limite 
estabelecido pela Resolução Conama 357/05 para o lançamento de efluentes). Depois 
de alcançado os valores desejados da concentração de nitrogênio amoniacal de acordo 
com o Conama 357/05, a aeração nas amostras de lixiviado foi interrompida.  

Na Figura 3.18 observa-se que o comportamento apresentado pelas vazões de 5 e 
10 L/min, referentes à redução da concentração e remoção de nitrogênio amoniacal, 
foram  muito semelhantes. Considerando o ponto de vista de aplicação em campo, o 
uso da vazão de 5 L/min torna-se mais viável do que a vazão de 10 L/min, visto que a 
diferença de eficiência de remoção entre essas vazões foi de menos de 2%.

O stripping natural ou sem aeração também foi avaliado e os resultados mostraram 
que, após 24 horas, a concentração média de nitrogênio amoniacal atingiu um valor 
de 510 mg/L e uma eficácia média de remoção de apenas 61%. Sabe-se que o nitrogê-
nio amoniacal, na forma de amônia livre, é passível de remoção por stripping, mesmo 
quando não há aeração. Em uma temperatura entre 23ºC, Cheung, Chu e Wong (1997) 
alcançaram uma remoção de 75% no mesmo período de tempo. 

Na Figura 3.19 é apresentado o comportamento em relação à variação média da 
concentração e remoção de DQO. A concentração média de DQO das amostras de 
lixiviado após a precipitação química foi de 3632 mg/L e pode-se notar que as con-
centrações de DQO apresentaram, independentemente da vazão de ar adotada, um 
comportamento sempre decrescente ao longo do tempo, de forma semelhante à re-
moção de nitrogênio amoniacal.

A concentração média de DQO no período de 12 horas para as vazões de 2, 5 e 10  
L/min foram de 2346, 2201 e 2127 mg/L, respectivamente, obtendo com isso valores 
de remoção incluídos na faixa de 34 a 41%. Paralelamente, nos ensaios de stripping 
sem aeração e após o mesmo período de tempo (12 horas) foram obtidos valores mé-
dio de remoção de DQO semelhantes aos valores com injeção de 2 L/min, aproximada-
mente 33%. Porém, com o aumento do tempo de análise para 24 horas foi obtida uma 
remoção de aproximadamente 37%, cuja concentração final foi de 2306 mg/L.

Os resultados referentes à remoção de DQO indicaram que o aumento da vazão de ar 
praticamente não interfere na redução da concentração final desse parâmetro, uma 
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vez que os resultados correspondentes aos ensaios com injeção de ar foram muito 
semelhantes aos apresentandos pelo ensaio sem aeração (SANTANA-SILVA, 2008).

No método de stripping de amônia, o íon amônio se converte em amônia passando 
a consumir alcalinidade, o que justifica a redução da concentração média de alcali-
nidade total do lixiviado pré-tratado de 5933 mgCaCO3/L  para 2466, 2067 e 1867 
mgCaCO3/L , para as vazões de 2, 5 e 10 L/min, respectivamente, após o período de 
12 horas. Na Figura 3.20 pode ser visto o comportamento da concentração média de 
alcalinidade total ao longo do período de monitoramento.

As eficiências de remoção de alcalinidade total, no stripping induzido por aeração, 
alcançaram valores na faixa de 57 a 68,5% após 12 horas. Já os resultados do stripping 
sem aeração apontaram uma remoção média de 54% após 24 horas com uma concen-
tração final de alcalinidade total de 2733 mgCaCO3/L. 

Na proporção em que a concentração de nitrogênio amoniacal era reduzida, cons-
tatou-se uma redução também nos valores do pH, haja vista o método de stripping 
arrastar, além de amônia, determinadas espécies químicas presentes no lixiviado, tais 
como os compostos orgânicos voláteis. 

Os valores de pH iniciais foram elevados, na faixa de 12,5 a 13. Durante todo o período 
de monitoramento do stripping foi evidenciada uma tendência decrescente dos valo-
res de pH para todas as vazões de ar avaliadas, atingindo, dessa maneira, ao final de 
12 horas, valores compreendidos entre 11 a 12, como ilustra a Figura 3.21. Nesse caso, 
pode-se presumir que tal comportamento tenha acontecido em função do arraste de 
NH

3 e consequente redução da alcalinidade total.

Figura 3.19
Variação média da concentração (A) e remoção (B) de DQO para diferentes aerações 
ao longo do período de monitoramento para lixiviado pré-tratado com Ca(OH)2
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3.2.4.4 Conclusões
Os resultados com aeração forçada mostraram que as variáveis pH, temperatura, vazão de 
ar e tempo de aeração foram fundamentais para a redução da concentração de nitrogê-
nio amoniacal durante o método de stripping em bancada. A eficiência de remoção para 
esse parâmetro, alcançada no final do processo, foi superior a 90% com concentrações 
sempre inferiores a 20 mg/L. Por outro lado, o stripping sem aeração se mostrou também 
como uma alternativa para remoção de nitrogênio amoniacal; porém, esse método de-
manda maior tempo, o que torna inviável sua aplicabilidade em escala de campo.

De maneira geral, observou-se que o método de stripping pode ser promissor não 
apenas para a remoção de nitrogênio amoniacal, mas também para outros parâmetros 

Figura 3.20
Variação média da concentração (A) e remoção (B) de alcalinidade para  
diferentes aerações ao longo do período de monitoramento para lixiviado  
pré-tratado com Ca(OH)2

Figura 3.21 Variação média do comportamento do pH ao longo do período de monitoramento
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tais como DQO e alcalinidade. Por fim, a poluição atmosférica ainda se apresenta como 
um dos principais inconvenientes desse método, havendo a necessidade de estudos 
direcionados que visem à sua redução.

3.2.5 Sistema estudado pela UEL: reatores com  
alimentação contínua e intermitente
Neste estudo, foi avaliado o desempenho de unidade de stripping que integrava um 
sistema de tratamento de lixiviados em escala piloto, utilizando-se o lixiviado in natu-
ra, ou seja, sem qualquer alteração de suas características originais. O objetivo deste 
experimento foi promover a remoção parcial do N-amoniacal visando a um posterior 
tratamento biológico. 

3.2.5.1 Origem do lixiviado
O lixiviado utilizado durante o experimento foi coletado no Aterro Controlado da ci-
dade de Londrina, no estado do Paraná, por um caminhão tanque preparado para não 
haver contaminação. Armazenava-se o material coletado em um reservatório de 5.000 
L, sendo periodicamente reabastecido. O aterro de Londrina está em operação desde 
a década de 1970. A Tabela 3.10 mostra as características físico-químicas do lixiviado 
bruto utilizado no experimento (valores médios, mínimos e máximos).

Tabela 3.10 > Características físico-químicas do lixiviado bruto

Parâmetro
Método Técnica Analítica  

(APHA/AWWA/WEF, 2005)

Valor 

máxi-

mo

Valor 

míni-

mo

Média Unidade

Sólidos totais fixos 2540B/E Total sólidos totais - gravimétrico 6.350 4.530 5.526 mg/L

Sólidos totais voláteis 2540B -2540E 3.400 1.650 2.218 mg/L

Sólidos em suspensão 2540 B / 2540 E - gravimétrico 204 25 65 mg/L

DBO 5210 B , 5 dias, potenciométrico 330 80 176 mg/L

DQO 5220 D Refluxo fechado 2.913 1.630 2.430 mg/L

pH 4500-H+ B Potenciométrico 8,78 8,05 8,34 -

Alcalinidade 2320B Titulação 6.758 4.551 5.734 mg/L

NKT 4500 –  Macro-Kjeldahl 1.666 642 1.272 mg/L

N-amoniacal 4.500 - Titulométrico 1.367 569 1.075 mg/L

Nitrato Cataldo et al, 1975, colorimétrico 10 0 4 mg/L

Nitrito 4500 – Nitrito – Colorimétrico 0,1 0,0 0,0 mg/L

Fósforo
4.500 PB-4 digestão ac. Nítrico  
e sulfúrico / colorimétrico

4,5 1,9 2,8 mg/L
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A caracterização do lixiviado bruto, bem como a do líquido na saída do tanque de 
stripping, foi feita segundo os procedimentos padronizados por APHA/AWWA/WEF 
(2005), com exceção dos nitratos, que foram dosados pelo método do ácido salicílico.

A condução deste experimento passou por duas etapas diferentes: na primeira etapa, 
a alimentação do sistema era contínua e, na segunda, o regime de alimentação foi 
alterado para intermitente (batelada).

3.2.5.2 Metodologia
a) Alimentação contínua
Nesta etapa, a unidade de stripping consistia em um tanque de 1.000 L de alimentação 
contínua com tempo de detenção hidráulica (TDH) de 20 dias. Em uma das extremi-
dades, o tanque recebia o lixiviado bruto através de uma bomba dosadora do tipo 
solenoide (marca: ProMinent, modelo: GALa 1005, vazão máxima: 4,4L/h), ajustada à 
uma vazão de 2,08L/h. Na outra extremidade, o tanque estava conectado à um tanque 
de aeração para tratamento biológico (lagoa aeróbia de mistura completa). 

Para favorecer a transferência de amônia livre para o ar atmosférico, foi instalado um 
dispositivo de revolvimento do líquido, sem que houvesse aeração, composto por um 
motor elétrico ligado a duas pás metálicas. As Figuras 3.22 e 3.23 mostram o tanque 
de stripping em operação e sua estrutura interna, respectivamente.

Durante cem dias o sistema foi monitorado segundo uma série de parâmetros físico-
químicos: SS, DBO, DQO (bruta e filtrada), alcalinidade, pH, série de nitrogênio, tempe-
ratura, OD e fósforo.

Figura 3.22
Unidade de stripping de 
alimentação contínua em 
operação

Figura 3.23
Ilustração da estrutura interna 
da unidade de stripping de 
alimentação contínua
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b) Alimentação intermitente
Como houve alteração no processo 
operacional do tratamento biológico, 
passando de sistema contínuo (lagoa 
aerada) para lodos ativados em bate-
lada com objetivo de remover o nitro-
gênio pela desnitrificação de via curta, 
os TDH nos tanques de stripping foram 
variáveis, em função do desempenho 
do processo de nitritação e desnitrita-
ção na fase aeróbia. Todas as questões 
relacionadas ao tratamento biológico 
de lixiviados serão discutidas nos Capí-
tulos 6 e 7.

Para obter a remoção de N-amoniacal desejável, neste caso, foi necessária uma ade-
quação na unidade de stripping. O tanque de 1.000 L foi substituído por dois tanques 
de 250 L cada. Dessa maneira, os tanques de stripping alimentavam o tratamento 
biológico alternadamente, com TDH variando de 11 a 14 dias.

Foi utilizado o mesmo equipamento para o revolvimento do líquido nos tanques de 
stripping, porém utilizando-se dois recipientes de 250 L cada.  A Figura 3.24. mostra 
uma ilustração da estrutura dos tanques de stripping durante a etapa de alimentação 
intermitente.

Para essa etapa da pesquisa, os mesmos parâmetros foram monitorados, sendo altera-
da a frequência de análises, mas, dessa vez, no início e no fim de cada ciclo.

3.2.5.3 Resultados e discussão
a) Alimentação contínua
As Figuras 3.25 e 3.26 mostram a evolução das concentrações de nitrogênio amonia-
cal na entrada e na saída do tanque de stripping e da porcentagem de remoção de 
Nitrogênio amoniacal ao longo do tempo em relação à média e ao desvio padrão. A 
porcentagem de remoção durante o período do teste se manteve estável com valores 
próximos à média (em torno de 30%). Foram observados períodos de instabilidade no 
sistema em função da variação na concentração de nitrogênio amoniacal na entrada 
do tanque de stripping, que foi de 825 para 1.264 mg/L no período de 7 a 21 dias, e de 
1.127 para 569 mg/L no período de 81 a 91 dias. 

As Figuras 3.27 e 3.28 mostram a porcentagem de remoção de N-amoniacal, os da-
dos de temperatura e a evolução do pH ao longo do tempo. As temperaturas foram 

Figura 3.24
Ilustração da estrutura interna 
das unidades de stripping de 
alimentação intermitente
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medidas com termômetro de mercúrio e as leituras eram realizadas nos períodos da 
manhã e da tarde. A temperatura se manteve, durante a maior parte do tempo, entre 
15 e 20°C. O pH que se manteve constante e a temperatura que não sofreu grandes 
variações, contribuíram para manter estável a porcentagem de remoção de nitrogênio 
amoniacal no tanque de stripping ao longo do tempo.

Figura 3.25
Evolução do N-amoniacal, ao longo do tempo, no tanque de stripping com 
alimentação contínua

Figura 3.26
Porcentagem de remoção de N-amoniacal no tanque de stripping com  
alimentação contínua
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Mesmo havendo grande consumo de alcalinidade (1129 mg CaCO3/L em média) em 
função da volatilização da amônia livre, a alcalinidade na saída do tanque de stripping 
se manteve entre 3.800 e 5.300 mg CaCO3/L, o que contribuiu para que o pH se man-
tivesse constante ao longo do tempo. A Figura 3.29 mostra a evolução da alcalinidade 
durante o experimento.

Figura 3.27
Evolução da temperatura e da porcentagem de remoção de N-amoniacal ao longo 
do tempo no tanque de stripping com alimentação contínua

Figura 3.28
Evolução do pH e da porcentagem de remoção de N-amoniacal ao longo do tempo 
no tanque de stripping com alimentação contínua.
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As Figuras 3.30 e 3.31 mostram a evolução dos nitritos e nitratos ao longo do tempo. 
Mesmo mantendo as concentrações de OD abaixo de 0,2mg O2/L, houve formação de 
nitratos, ainda que em baixas concentrações (até 20 mg/L).

Figura 3.30
Evolução dos nitritos, ao longo do tempo, no tanque de stripping de alimentação 
contínua

Figura 3.29
Evolução da alcalinidade ao longo do tempo, no tanque de stripping de 
alimentação contínua.
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Esses dados mostram que, mesmo não sendo detectadas concentrações significativas 
de OD, pode ter havido incorporação de oxigênio durante o revolvimento do líquido no 
tanque, provocando a oxidação de uma pequena parcela do nitrogênio amoniacal. Po-
rém, a remoção de nitrogênio amoniacal se deu predominantemente por stripping, uma 
vez que a perda de N-amoniacal foi maior do que a formação de nitritos e nitratos.

Mesmo com a variação das concentrações de N-amoniacal na entrada do tanque de 
stripping, observou-se que a eficiência de sua remoção se manteve em torno da média 
(aproximadamente 30%). A baixa variação de temperatura e o pH praticamente cons-
tante contribuíram para o fato.

b) Alimentação intermitente
Aqui serão apresentados resultados de três ciclos do sistema de stripping em batela-
da. Como explicado anteriormente, nesse caso a unidade de stripping era constituída 
de dois tanques, de 250 L cada, e o TDH variava em função do período de aeração 
necessário para ocorrer a oxidação do nitrogênio amoniacal em nitrito no tanque de 
aeração do tratamento biológico, que era realizado na sequência.

As Figuras 3.32, 3.33 e 3.34 mostram a evolução da série nitrogenada nos três ciclos 
do tanque de stripping em batelada.

Figura 3.31
Evolução dos nitratos, ao longo do tempo, no tanque de stripping de alimentação 
contínua
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Figura 3.32
Evolução da série nitrogenada ao longo do tempo no tanque de stripping com 
alimentação em batelada durante o primeiro ciclo de operação

Figura 3.33
Evolução da série nitrogenada ao longo do tempo no tanque de stripping com 
alimentação em batelada durante o segundo ciclo de operação

As Figuras 3.35, 3.36 e 3.37 mostram a evolução da alcalinidade e do pH ao longo do 
tempo nos três ciclos do tanque de stripping em batelada. Observa-se que, mesmo 
havendo consumo de alcalinidade, não houve alteração no pH.
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Figura 3.34
Evolução da série nitrogenada ao longo do tempo no tanque de stripping com 
alimentação em batelada durante o terceiro ciclo de operação.

Figura 3.35
Evolução da alcalinidade e do pH ao longo do tempo no  tanque de stripping com 
alimentação em batelada durante o primeiro ciclo de operação
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Figura 3.36
Evolução da alcalinidade e do pH ao longo do tempo no  tanque de stripping com 
alimentação em batelada durante o segundo ciclo de operação

Figura 3.37
Evolução da alcalinidade e do pH ao longo do tempo no tanque de stripping com 
alimentação em batelada durante o terceiro ciclo de operação.
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3.2.5.4 Conclusões
O processo de stripping de amônia poderá ser realizado em lixiviado com pH igual 9, 
devido à necessidade de um tempo de aeração de três horas para uma relação entre 
volume de ar experimental e volume teórico de ar de 0,94. Nessa situação, quando 
quantificados os custos de todos os parâmetros envolvidos (cal, ácido clorídrico e 
energia elétrica), o valor estimado foi de R$ 104,2/m3 de lixiviado, o que denota invia-
bilidade de aplicação.

Para reatores de stripping de amônia projetados com profundidade média de 50 cm, 
número de dispersão menor igual a 0,18 e tempo de detenção hidráulica da série de 
reatores igual a 60 dias, o custo estimado ficou em torno de R$ 0,5/m3 de lixiviado.

Os reatores de stripping poderão se tornar uma alternativa tecnológica que apresente 
satisfatória relação custo/benefício quando comparados às torres de recheio. 

Para reatores de stripping de amônia operando com taxa de aplicação superficial e 
igual a 500 kgNH4

+/ha-1 dia-1, a eficiência média de remoção de nitrogênio amoniacal 
foi de 96,10%.

No sistema contínuo, variando as concentrações de nitrogênio amoniacal na entrada 
do tanque de stripping, foi observado que a eficiência de remoção se manteve em 
torno da média de 30%, com TDH de 20 dias. A baixa variação de temperatura e o pH 
praticamente constante contribuíram para o fato.

No sistema monitorado com alimentação intermitente, a eficiência média de remoção 
de nitrogênio amoniacal foi de 50%, com TDH variando de 11 a 18 dias, sendo superior 
a alcançada pelo sistema contínuo.

O lixiviado utilizado apresentou uma elevada concentração de alcalinidade total, per-
mitindo que o pH permanecesse constante ao longo do processo, fator determinante 
para os resultados obtidos.

A eficiência de remoção de nitrogênio amoniacal com fluxo de ar igual a 5 L/min, foi 
superior a apresentada pela agitação mecânica uma vez que aumenta a volatilização 
da amônia por causa do aumento do turbilhonamento local, quebrando a tensão su-
perficial do líquido.

3.3 Discussões finais
Frente à diversificada composição físico-química do lixiviado gerado nos aterros sani-
tários em operação no Brasil, a realização deste trabalho de pesquisa em que o strip-
ping da amônia foi abordado sob diferentes enfoques, pode-se considerar que:

É de fundamental importância a continuidade dos estudos sobre o proces-• 
so de stripping de amônia de lixiviado de aterro sanitário, haja vista a ne-
cessidade de redução da concentração de nitrogênio amoniacal, propiciando 
melhores aplicações para o tratamento biológico na remoção do material 
carbonáceo.

Ainda se fazem necessárias pesquisas posteriores sobre o ajuste operacio-• 
nal do processo de stripping de amônia, priorizando-se a escala e a configu-
ração dos reatores.

Considera-se necessária a continuidade dos estudos acerca dos custos do • 
processo de stripping de amônia, buscando-se a melhoria da relação custo-
benefício da aplicação em escala real.

Avaliar a dessorção do gás amônia da fase líquida e a incorporação desse • 
gás em outro tipo de substrato que apresente possibilidade de aplicação 
industrial ou agrícola.
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4.1 Introdução
O lixiviado de aterro sanitário é um líquido caracterizado por conter elevadas concentra-
ções de compostos orgânicos originados da degradação de substâncias que são meta-
bolizadas, tais como carboidratos, proteínas e lipídeos. Em decorrência da decomposição 
desses compostos, tem-se observado um aumento da concentração de amônia, subs-
tância formada em consequência da hidrólise e fermentação da fração biodegradável do 
substrato em lixiviados oriundos de aterros com diferentes tempos de operação.

A remoção da amônia se faz necessária uma vez que elevadas concentrações da subs-
tância em corpos d’água podem ocasionar desequilíbrio dentro do ciclo do nitrogênio. 
O balanço do nitrogênio depende da combinação das atividades de fixação, nitrifica-
ção, desnitrificação, assimilação e desassimilação. Vale destacar que, no meio aquáti-
co, a alta concentração além de ser tóxica aos peixes e micro-organismos autotrófi-
cos, implica também no consumo de oxigênio dissolvido através da oxidação à forma 
de nitrato (KACZOREK; LEDAKOWICZ, 2006). Para restaurar o balanço de um sistema 
aquático, é necessário explorar os mecanismos biológicos e físico-químicos dentro do 
ciclo do nitrogênio para eliminar o acúmulo de amônia e nitrato.

Os processos de tratamento empregados para a redução das cargas de nitrogênio 
amoniacal de lixiviados de aterros sanitários combinam, em geral, tecnologias físicas, 
químicas e biológicas e são projetados de forma a se adequarem às mudanças na 
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composição e na vazão do lixiviado. Os processos biológicos são mais efetivos para 
o tratamento do lixiviado jovem, que contém concentrações significativas de ácidos 
voláteis. Os compostos refratários, em especial as substâncias húmicas, as elevadas 
concentrações de nitrogênio amoniacal e a baixa concentração de fósforo, todos ca-
racterísticos do lixiviado estabilizado, dificultam o tratamento biológico e tornam-se 
alvo dos tratamentos físicos e químicos (TATSI et al, 2003).

Neste capítulo serão apresentados os resultados de estudos em escala de bancada 
com diferentes processos físico-químicos visando à remoção de nitrogênio amonia-
cal, cor e compostos recalcitrantes de lixiviados de aterros sanitários. A Universidade 
Federal de Minas Gerais (UFMG) estudou os processos de precipitação química com 
compostos de magnésio e fósforo, processos oxidativos avançados, coagulação/flo-
culação e adsorção em carvão ativado. A Universidade de Brasília (UnB) avaliou a 
viabilidade técnica da precipitação química com compostos de magnésio e fósforo e a 
Universidade Federal de Pernambuco (UFPE), a precipitação química com cal.

4.2 Processos físico-químicos utilizados no  
tratamento de lixiviados
Os processos físico-químicos são utilizados no pré-tratamento, em geral para remo-
ção das elevadas cargas de nitrogênio amoniacal, e no pós-tratamento, para remoção 
de compostos recalcitrantes.

4.2.1 Precipitação química
A precipitação química tem sido empregada tanto no tratamento de água quanto 
no tratamento de diferentes tipos de efluentes, visando principalmente à remoção 
de compostos orgânicos não biodegradáveis, nitrogênio amoniacal e metais pesados. 
Esse método envolve a adição de produtos químicos que promovem a remoção de 
substâncias dissolvidas e suspensas por sedimentação (METCALF; EDDY, 2003).

De acordo com Kurniawan, Lo e Chan (2006), o método de precipitação química usual-
mente utiliza como precipitantes químicos: fosfato de amônia e magnésio ou estruvi-
ta, também conhecido com PAM,  e hidróxido de cálcio ou cal hidratada, dependendo 
do alvo de remoção.

A precipitação da amônia na forma de fosfato de amônio e magnésio hexahidratado (PAM) 
tem sido estudada no meio acadêmico. Esse processo consiste em promover a reação do 
cátion amônio presente no lixiviado com os íons fosfato e magnésio em proporções equi-
molares, gerando a formação de um sólido, conforme representado na Equação 4.1:

HPO
4

2-
(aq) + Mg2+

(aq) + 6H2O(l)  MgNH4PO4.6H2O(s) + H+
(aq) pKs = 12,6	 Equação 4.1
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O PAM é um cristal branco, com estrutura cristalina ortorrombica e de baixa solu-
bilidade (0,0023 g/100 g H2O).  Sua precipitação é controlada pelo pH, condições de 
supersaturação, temperatura, além da presença de impurezas no meio, como íons cál-
cio (KIM et al, 2007).  Por conter nitrogênio e fósforo em proporções estequiometrica-
mente definidas, apresenta valor como fertilizante, uma vez que a demanda global por 
nutrientes agrícolas nitrogenados está em constante crescimento (ULUDAG-DEMIRER; 
DEMIRER; CHEN, 2005).

Dentre as vantagens de aplicação desse processo, destacam-se a alta capacidade de 
remoção e a simplicidade operacional, podendo ainda ser empregado na remoção de 
metais pesados e matéria orgânica não biodegradável (KURNIAWAN et al, 2006). Re-
sultados apresentados por Li, Zhao e Hao (1999) após estudos realizados com lixiviado 
proveniente do aterro de Went (Hong Kong) mostram eficiência de remoção de 98% 
da concentração de nitrogênio amoniacal após 15 minutos de reação, usando os rea-
gentes na proporção molar de 1:1:1 e pH final de 9,0.

No entanto, o maior obstáculo para difusão desta técnica é o alto consumo dos sais 
responsáveis pelo fornecimento dos íons fosfato e magnésio, o que acarreta em um 
alto custo operacional. Dessa forma, o presente estudo é necessário por focar os di-
versos fatores que interferem no rendimento da reação, a redução de consumo de 
reagentes, bem como o levantamento das possíveis demandas de aplicação do sólido 
formado na reação, a estruvita.

O termo cal, de maneira geral, refere-se ao óxido de cálcio ou cal virgem (CaO), hidróxi-
do de cálcio, ou cal hidratada (Ca(OH)

2), e a cal dolomítica. Entretanto, as duas formas 
de cal mais usadas no tratamento de efluentes são a cal virgem e a cal hidratada. No 
tratamento de efluentes, o hidróxido de cálcio é usado principalmente para a correção 
de pH como agente precipitante para matéria orgânica, fosfatos, metais traços e como 
coagulante para remoção de materiais coloidais (SEMERJIAN; AYOUB, 2003). 

A cal hidratada é o nome genérico de todas as formas de hidratos. Mas a cal hidratada 
propriamente dita se apresenta como pó seco, pouco solúvel em água à temperatura 
de 25oC, com 17 a 19% de água combinada (quando dolomítica normal) e 24 a 27% 
de água combinada quando cálcica (REBELATTO, 2006).

A Equação 4.2 apresenta o mecanismo de remoção de metal pesado pela precipitação 
química (KURNIAWAN et al, 2006), onde M2+ e OH- representam  os íons metálicos 
dissolvidos e o agente precipitante, respectivamente, enquanto M(OH)2 é o insolúvel 
hidróxido metálico.

M2+ + 2(OH)-  M(OH)2	 Equação 4.2
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O hidróxido de cálcio pode ser usado tanto na forma de suspensão quanto na forma 
de solução, vulgarmente denominada leite de cal. Alguns autores utilizaram em suas 
pesquisas a precipitação química com leite de cal (p/v) para o tratamento primário de 
lixiviados estabilizados provenientes de diferentes aterros (GIORDANO, 2003; RENOU 
et al, 2008).

Na literatura abordada, verificou-se que a concentração de hidróxido de cálcio, a ve-
locidade de agitação, o tempo de agitação e sedimentação utilizados são bastante 
variados e tais parâmetros são adotados em função do volume e características do 
efluente a ser tratado (SANTANA-SILVA, 2008).

As principais vantagens da aplicação de hidróxido de cálcio na precipitação química 
incluem: a disponibilidade do reagente em muitos países; a não contribuição para o 
aumento da salinidade, como é o caso do emprego de sais de alumínio ou ferro; o bai-
xo custo e simplicidade do método. O pré-tratamento com hidróxido de cálcio é mais 
barato do que a aplicação de outros produtos químicos, tais como sulfato de alumínio, 
cloreto férrico, sulfato de magnésio, entre outros. Todavia, como todo método empre-
gado para o tratamento de lixiviado, a precipitação apresenta algumas desvantagens, 
como aumento do pH e dureza do efluente, geração de lodo e consequente aumento 
no custo de disposição do lodo (TATSI et al, 2003 ; KURNIAWAN; LO; CHAN, 2006; 
SEMERJIAN; AYOUB, 2003).

Outros exemplos de processos físico-químicos aplicados ao tratamento de lixiviados 
são: coagulação/floculação, processos oxidativos avançados e adsorção por carvão 
ativado, que serão tratados a seguir.

4.2.2 Processo de coagulação/floculação, reagente de Fenton e 
adsorção por carvão ativado
 O processo de coagulação desestabiliza as partículas coloidais pela ação de um agente 
coagulante e é empregado imediatamente antes do processo de floculação, que pro-
move a aglomeração dessas partículas através de agitação suave, porém completa, para 
facilitar o contato dos flocos uns com os outros, formando flocos maiores, mais susce-
tíveis à sedimentação (KURNIAWAN et al, 2006). Os principais fatores relacionados ao 
processo são: a natureza química do coagulante, o pH e as condições (velocidade e tem-
po de mistura) de coagulação e floculação. O sulfato de alumínio tem sido o coagulante 
mais utilizado no tratamento dos lixiviados, mas existem outros que também podem ser 
utilizados, tais como o sulfato ferroso, o sulfato férrico e o aluminato de sódio. 

Os processos oxidativos avançados (POA) envolvem a geração de radicais hidroxila 
(OH-), altamente reativos, que têm a capacidade de destruição total de muitos po-
luentes orgânicos. O peróxido de hidrogênio é um oxidante eficiente, seguro e de 
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custo acessível, utilizado há décadas em aplicações ambientais em todo o mundo, 
e é empregado para geração de radicais hidroxila. Entretanto, é necessária a adição 
de ativadores, como sais de ferro, ozônio e/ou luz ultravioleta para produzir a alta 
taxa de radicais requerida (BULL; ZEFF, 1991; NEYENS; BAEYENS, 2003). O mecanismo 
de reação envolvendo o peróxido de hidrogênio é muito complexo e pode mudar de 
acordo com as condições do meio de reação e do tipo de catalisador utilizado (KANG; 
HWANG, 2000). O término da oxidação depende da relação entre peróxido de hidrogê-
nio e substrato (composto orgânico), enquanto a taxa de oxidação é determinada pela 
concentração inicial de ferro e pela temperatura. A quantidade de ferro necessária é 
baixa e a reação é altamente exotérmica (BIDGA, 1995).

A adsorção é um fenômeno de superfície no qual ocorre transferência de massa: uma 
substância é transferida da fase líquida para a fase sólida, permanecendo ligada por 
interações físicas ou químicas. Esse processo pode ser reversível ou irreversível e está 
relacionado à área disponível do adsorvente, à relação entre massa do adsorvido 
e massa do adsorvente, pH, temperatura, forças iônicas e natureza química do 
adsorvente e do adsorvido. Devido à grande área de superfície, estruturas dos micro-
poros e alta capacidade de adsorção e reatividade, a adsorção por meio do emprego 
de carvão ativado granular (CAG) e carvão ativado em pó (CAP) vem sendo largamente 
empregada na remoção de poluentes orgânicos e inorgânicos dos lixiviados (KURNIA-
WAN et al, 2006).

No estudo e avaliação do emprego de processos físico-químicos de tratamento do 
lixiviado deve-se levar em consideração o efeito da força iônica, que é elevada no 
lixiviado. Para soluções muito diluídas, as equações de equilíbrio das reações químicas 
podem ser escritas diretamente em função das concentrações molares das diversas 
substâncias envolvidas. Entretanto, quando a quantidade de sólidos dissolvidos é mui-
to grande, essa aproximação não é mais válida. Nesse caso, deve-se usar a atividade 
química de cada substância. Esta pode ser entendida como a “concentração efetiva” de 
uma substância, a que realmente participa da reação.

A atividade química pode ser dada, de forma simplificada, por:

{A} = γ
A · [A]	 Equação 4.3

Onde: 
{A}: atividade química de A; 
[A]: concentração molar de A; 
γA: coeficiente de atividade de A.

O coeficiente de atividade, por sua vez, pode ser estimado a partir da força iônica, da 
carga do íon considerado e de outras características da solução (SOUTO, 2009).
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Souto (2009) estimou a força iônica do lixiviado do aterro sanitário da cidade de 
São Carlos (SP), concluindo que a mesma era da ordem de 0,4 mol/L. Com isso, foi 
possível estimar os coeficientes de atividade de diversos íons, conforme apresentado 
na Tabela 4.1:

Tabela 4.1 > Coeficientes de atividade para íons mono, di e trivalentes para um lixiviado com força 
iônica de cerca de 0,4 mol/L

Carga do íon ± 1 ± 2 ± 3

γ 0,70 0,24 0,04

Isso significa que, no caso de íons trivalentes, como os coagulantes Fe3+ e Al3+, a con-
centração que atua efetivamente é de apenas 4% da dosagem aplicada. Esse pode ser 
um dos fatores que explicam as baixas eficiências e as elevadas dosagens relatadas 
nos estudos experimentais.

4.3 Sistemas estudados no Prosab

4.3.1 Sistema estudado pela UFMG: remoção de amônia em lixiviado 
de aterro sanitário com fosfato de amônio e magnésio hexahidratado

4.3.1.1 Metodologia
O desenvolvimento da pesquisa foi realizado em escala de laboratório, estando as 
etapas descritas a seguir: 

a) Amostragem
O lixiviado utilizado para a realização dos experimentos era proveniente do Aterro 
Sanitário da Central de Tratamento de Resíduos Sólidos (CTRS) da cidade de Belo Ho-
rizonte (MG), Brasil. Esse aterro se encontra com atividades operacionais encerradas, 
ocupa uma área de 133 hectares e possui células de aterramento com diferentes ida-
des e características. O lixiviado foi coletado no reservatório que recebe lixiviado de 
todas as células do aterro.

b) Caracterização coletiva não específica das amostras (convencional)
Para a caracterização das amostras, foram selecionados os seguintes parâmetros 
físico-químicos: DQO, DBO, pH, alcalinidade, série de sólidos, nitrogênio total kjeldahl 
e amoniacal. As análises foram realizadas em conformidade com as recomendações 
do Standard methods for the examination of water and wastewater (APHA/AWWA/
WEF, 2005).
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c) Definição das condições ótimas de reação 
A definição das condições ótimas de reação foi efetuada em equipamentos teste de 
jarros. Essa etapa consistiu em determinar a influência dos fatores que interferem 
na reação, tais como tipos de reagentes, proporção dos reagentes, pH, temperatura e 
tempo de reação. Nesse momento da pesquisa os ensaios foram realizados em solução 
de cloreto de amônio de concentração conhecida e preparada a partir de reagente 
padrão analítico (p.a). 

A escolha da melhor combinação de variáveis foi feita a partir do método de otimiza-
ção univariada, determinada a partir da medida da eficiência de remoção da amônia, 
através da análise de nitrogênio amoniacal pelo método Kjeldahl e pela medida do 
volume de sólidos sedimentáveis formados. Os métodos analíticos foram realizados de 
acordo com Standard methods for the examination of water and wastewater (APHA/
AWWA/WEF, 2005). 

A formação da estruvita foi realizada a partir de reagentes distintos, diferenciando-se, 
por isso, os subprodutos formados, conforme estudos realizados por Li, Zhao e Hao 
(1999) e representado pelas equações: 

MgCl2.6H2O(aq) + Na2HPO4.12H2O(aq) + NH4
+

(aq)  MgNH4PO4.6H2O(s) + 2NaCl(aq) + 12H2O(l) + H+
(aq)	

Equação 4.4

MgO(aq) + H3PO4(aq)  +  NH4
+

(aq) + 6H2O(l)  MgNH4PO4.6H2O(s) + H3O
+

(aq) 	  

Equação 4.5

MgSO4.7H2O(aq)+ Ca(H2PO4)2.H2O(aq) + NH4
+

(aq)  MgNH4PO4.6H2O(s)  + 2H3O
+

(aq) + CaSO4(s)	

Equação 4.6

Caracterização:
N-NH

3
, pH,

sólidos
sedimentáveis,
condutividade.

Etapa 1:
Solução padrão

1000 mg/L

Etapa 2:
Lixiviado de

aterro sanitário

Caracterização: DQO,
N-NH

3
, pH, sólidos

sedimentáveis,
condutividade.

Verificação da 
influência da
temperatura

Definição da proporção
de reagentes

Verificação da influência
do pH e tempo de reção

Precipitação do
nitrogênio amoniacal na

forma de PAM,
conforme condições
definidas na etapa 1

Caracterização: DQO,
N-NH

3
, pH, sólidos,

condutividade

Análise de Difração de
Raio X.

Sólido

Determinação da
condição de reação

Figura 4.1 Fluxograma das etapas metodológicas
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d) Aplicação das condições ótimas de reação em lixiviado de aterro sanitário
A combinação de variáveis definidas na etapa anterior da pesquisa foi aplicada em 
amostras de lixiviado de aterro sanitário. A Figura 4.1 representa o fluxograma e os 
parâmetros monitorados em cada passo realizado nas duas etapas.

4.3.1.2 Resultados e discussão
a) Determinação das condições de precipitação
A partir do método de otimização univariada, foram determinadas as condições ótimas 
de cada reação em função da eficiência de remoção de amônia. A Tabela 4.2 apresenta 
tais condições, testadas em solução padrão de cloreto de amônio:

b) Aplicação das condições ótimas de reação em lixiviado de aterro sanitário
Os parâmetros definidos na Tabela 4.2 foram aplicados no tratamento do lixiviado, 
obtendo-se os resultados apresentados na Tabela 4.3.

A partir da análise da Tabela 4.3 é possível verificar que o processo envolvendo os 
reagentes MgCl2.6H2O e Na2HPO4.12H2O (Equação 5.3) apresenta maior eficiência na 
remoção de amônia e DQO, além da menor formação de sólidos sedimentáves, ou seja, 
reduzida geração de resíduos em relação aos demais processos avaliados. 

Tabela 4.2 > Condições ótimas de formação do PAM para cada reação aplicada

Variáveis da reação Reagentes

MgCl2.6H2O + Na2HPO4.12H2O MgO + H3PO4 MgSO4.7H2O + Ca(H2PO4)2.H2O

Proporção mínima de 
 reagentes Mg2+ : NH4

+ : PO4
3- 1:1:1 2:1:1 1:1:2

Temperatura / oC Ambiente Ambiente Ambiente

Tempo de mistura / min 15 15 15

Velocidade de mistura / rpm 100 100 100

pH antes da mistura Não ajustar Não ajustar Não ajustar

pH durante a mistura Não ajustar Não ajustar Não ajustar

pH depois da mistura 8,5 8,5 8,0

Tempo mínimo de repouso  
após mistura / min

120 120 120
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Tabela 4.3 > Monitoramento do lixiviado bruto e tratado por precipitação do PAM

Parâmetros  
monitorados

Efluente  
bruto

Reagentes
MgCl2· 6H2O + Na2HPO4·12H2O MgO + 3PO4 MgSO4· 7H2O + 

Ca(H2PO4)2· H2O

DQO (mg/L) 2576 2190 2447 2190

Remoção de  
DQO (%)

- 15 5 15

N – NH3 (mg/L) 1079 734 852 896

Remoção de  
amônia (%)

- 32 21 17

Sólidos (mL/L) - 13 43 43

Condutividade  
(mho/m)

15,2 27,2 16,7 15,9

pH 8,2 8,5 8,7 8,8

Tais resultados estão de acordo com as pesquisas realizadas por Li, Zhao e Hao (1999), 
inclusive no que diz respeito ao indesejável aumento da condutividade do meio após 
a reação, justificado pela formação de cloreto de sódio como subproduto. Outro fator 
favorável à aplicação dos reagentes utilizados na Equação 2 é o seu menor custo mé-
dio, que chega a ser até 92% inferior aos demais utilizados na pesquisa:

Tabela 4.3 > Custo médio dos reagentes usados na pesquisa*

Tratamento Reagentes Custo (R$/kg)

1
MgCl2.6H2O 13,00

Na2HPO4.12H2O 16,00

2
MgO 380,00

H3PO4 14,00

3
MgSO4.7H2O 16,00

Ca(H2PO4)2.H2O 36,00

* Cotação realizada em março de 2008, referente aos reagentes em padrão analítico.

Apesar das vantagens apresentadas, mesmo após o tratamento verifica-se que a con-
centração de amônia encontra-se acima do limite legal de lançamento, conforme Re-
solução Conama no 357/2005, que determina o padrão de lançamento equivalente a 
20 mg/L. No entanto, para que o processo seja implementado em escala real, deve 
atender à legislação vigente, sendo, portanto, necessário otimizar o processo no que 
diz respeito à redução da concentração de nitrogênio amoniacal.  
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Segundo Stratful, Scrimshaw e Lester (2001), os fatores que influenciam nas condições 
de precipitação do PAM são pH, tempo de reação e excesso de reagentes. Como os 
dois primeiros já foram testados e estabelecidos, os resultados apresentados a seguir 
direcionam-se à definição da concentração máxima necessária de reagentes para se 
reduzir a concentração de amônia aos níveis determinados pela legislação. 

c) Determinação do excesso de reagentes
Os reagentes cloreto de magnésio hexaidratado (MgCl2.6H2O) e fosfato de sódio bibási-
co duodecahidratado (Na2HPO4.12H2O) foram aplicados no tratamento de lixiviado em 
diferentes proporções estequiométricas em relação à concentração inicial de nitrogênio 
amoniacal. A concentração após o tratatmento, bem como a eficiência da reação em cada 
proporção aplicada encontram-se representados nos gráficos das Figuras 4.2 e 4.3: 

A Figura 4.2 representa a concentração de nitrogênio amoniacal no lixiviado bruto, o 
limite de lançamento estabelecido na Deliberação Normativa Conama 357/2005, bem 
como a concentração de N-NH3 pós-tratamento com aplicação de diferentes concen-
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trações de íons PO4
3-e Mg2+. Verifica-se que as reações realizadas com concentração 

molar de reagente maior ou igual a 1,7 vezes a concentração de amônia promove a 
redução dessa substância a valores inferiores a 20 mg/L.

Analisando a Figura 4.3, verifica-se que, para proporção de reagentes de 1,4 a 1,6, a 
reação apresenta elevado rendimento (acima de 90%). No entanto, esses valores não são 
suficientes para promover a remoção de amônia à concentração necessária, devendo tal 
eficiência ser superior a 99%. A Tabela 4.4 apresenta os valores dos demais parâmetros 
de monitoramento dos efluentes resultantes dos tratamentos com eficiência desejada. 

Tabela 4.4 > Tratamento de lixiviado aplicando-se excesso de reagente

Parâmetros monitorados Efluente 
bruto

Excesso de reagente
1,7:1:1,7 1,8:1:1,8 1,9:1:1,9 2:1:2 3:1:3

DQO (mg/L) 2547 1898 1657 1752 1938 2083

Remoção de DQO (%) - 26 35 31 24 18

N-NH3 (mg/L) 1501 18 12 15 20 15

Remoção de amônia (%) - 99 99 99 99 99

Sólidos (mL/L) - 140 175 240 200 400

Condutividade (S/m) 18 32 33 33 33 40

pH 7,7 8,5 8,5 8,4 8,4 8,3

O tratamento do lixiviado com excesso estequiométrico de 1,7 vezes apresenta ca-
racterísticas mais favoráveis para aplicação em escala real, uma vez que apresenta a 
mesma eficiência de remoção de amônia em relação às demais concentrações testa-
das, mas com menor consumo de reagentes, menor geração de resíduo sólido e menor 
condutividade do efluente final, fatores que favorecem a aplicação de pós-tratamento 
biológico. A baixa eficiência na remoção de DQO não dispensa um tratamento especí-
fico de remoção de matéria orgânica para quaisquer dos ensaios realizados.

d) Caracterização do sólido gerado no tratamento
Para que o sólido resultante do tratamento seja devidamente aproveitado, é necessá-
rio analisar se o resíduo gerado é o mesmo desejado pela indústria agrícola. Uma das 
avaliações possíveis é a análise por difração de raios X (DRX). Essa análise caracteriza 
o sólido de forma a determinar a formação do cristal desejado, bem como o caráter 
amorfo do mesmo. As Figuras 4.4A e 4.4B a seguir apresentam os difratogramas refe-
rentes aos sólidos originados no tratamento do lixiviado com excesso de reagente de 
1,7 e 1,8 vezes, por exemplo.

A partir dos espectros, tem-se o caráter predominantemente cristalino no sólido anali-
sado, sendo identificada a cristalização do PAM nas quatro amostras em questão. Nas 
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amostras com excesso de 1,8 e 2 vezes, foi também verificada a cristalização dos sais 
de cloreto de magnésio duodecaidratado e fosfato de sódio tetraidratado. A formação 
desses cristais é justificada pelo excesso de reagentes aplicados ao processo. Já as 
amostras obtidas pelo excesso de 1,9 e 2 vezes destacam-se dentre as analisadas pela 
maior predominância de compostos amorfos no sólido formado.

e) Custo do processo

Figura 4.4 Expectro de difração de raios X: (A) excesso de 1,7 vezes  e (B) excesso de 1,8 vezes

A

B
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A Tabela 4.5 apresenta o custo do tratamento de remoção de amônia em lixiviado 
por precipitação considerando-se o custo dos reagentes aplicados ao tratamento 
(MgCl2.6H2O e Na2HPO4.12H2O) com excesso de 1,7 vezes: 

Tabela 4.5 > Custo do processo de remoção de amônia por metro cúbico de lixiviado tratado

Reagentes Massa Necessária kg/m3 Custo do reagente R$/kg Custo do Total R$/m3

MgCl2
 · 6H2O 31,4 13,00

1.275,98
Na2HPO4 · 12H2O 55,4 16,00

Dentre os itens responsáveis pelo alto custo do processo, destaca-se o padrão ana-
lítico dos reagentes, já que não foi possível obter o fornecimento dos mesmos com 
menor grau de pureza. Outro fator que inviabiliza economicamente o processo é a 
aplicação do excesso de reagentes, variável que se tornou, até então, indispensável por 
estar diretamente vinculada ao rendimento da reação.

f) Potencial de Implantação em escala real
A aplicação do processo de remoção de amônia através da precipitação PAM em escala 
real está diretamente vinculada ao custo operacional, pois, tecnicamente, a reação 
com excesso de reagentes tem alta eficiência. No entanto, alguns fatores podem via-
bilizar o tratamento:

Rapidez da reação: a grande vantagem da maioria dos processos físico-• 
químicos em relação aos processos biológicos é a velocidade de reação. 
Um processo operado de forma manual leva cerca de 20 minutos entre a 
dosagem e ajuste do pH. Se automatizado, esse tempo pode reduzir ainda 
mais, o que pode ser vantajoso principalmente para aterros com alta gera-
ção de lixiviado.  

Simplicidade operacional: uma vez definidas as condições ótimas de ope-• 
ração, o único fator a ser monitorado durante o processo é o ajuste do pH 
após a dosagem dos reagentes. O uso de um medidor acoplado a bombas 
dosadoras torna a operação simples e confiável e não exige formação de 
nível pós-médio por parte do operador, apenas um treinamento operacio-
nal específico.

Possibilidade de comercialização do sólido: o fosfato de amônio e magné-• 
sio hexaidratado, ou estruvita, é um sólido que apresenta quantidades equi-
molares de fósforo, magnésio e amônia, componentes nutricionais básicos 
para uma grande variedade de culturas agrícolas. Segundo Uludag-Demirer, 
Demirer e Chen (2005), a demanda global por fertilizantes nitrogenados tem 
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sido crescente, o que pode aumentar a procura por cristais contendo ni-
trogênio e fósforo e, consequentemente, o potencial de comercialização do 
resíduo gerado no processo. 

4.3.1.3 Conclusões 
A partir dos ensaios realizados com a solução padrão de cloreto de amônio por meio 
do método de análise univariada, foi possível determinar quais as condições ideais da 
reação de formação do fosfato de amônio e magnésio hexahidratado. 

No tratamento de lixiviado de aterro sanitário, obtiveram-se resultados mais satisfa-
tórios utilizando-se os reagentes MgCl2.6H2O e Na2HPO4.12H2O. Para melhoria do ren-
dimento da reação, foi definida a concentração a ser aplicada desses reagentes, com 
necessidade de um excesso estequiométrico de 1,7 vezes em proporção molar para se 
obter uma eficiência média de 99% de remoção de amônia. 

O rendimento citado corresponde ao mínimo necessário para que a concentração de 
amônia do efluente tratado se enquadre no limite estabelecido na Deliberação Norma-
tiva Conama 357/2005, sugerindo-se a aplicação de um pós tratamento para remoção 
da DQO e permitindo, assim, que o efluente fique em condição de lançamento também 
em relação à essa variável.

A análise do levantamento de custo revela a inviabilidade econômica do processo no 
atual contexto (R$ 1.275,00/m3), condição que pode ser amenizada se consideradas a 
rapidez da reação, a simplicidade operacional, bem como a possibilidade de comercia-
lização do PAM, sabendo que esse sólido é formado, conforme determinado em análise 
de difração de raios X. 

Por fim, vale ressaltar que, apesar dos avanços obtidos e do potencial de aplica- 
ção em escala real, o processo de remoção de amônia por precipitação do PAM é  
tecnicamente eficiente, mas requer avanços na pesquisa visando à redução do custo 
do tratamento.

4.3.2. Sistema estudado pela UnB: remoção de nitrogênio por processo 
de precipitação química com compostos de magnésio e fosfato

4.3.2.1 Metodologia
A remoção de N-NH4

+ em amostras de lixiviado bruto foi estudada pelo processo de 
precipitação química utilizando-se compostos contendo magnésio e fosfato (MAP). 
Os experimentos foram realizados em duas etapas. Na primeira, foi utilizada razão 
molar de 1:1:1 e com variação no valor do pH, conforme descrito em Li, Zhao e Hao 
(1999). Além disso, foi realizado um teste para verificar a eficiência de remoção de 
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N-NH4
+ utilizando apenas NaOH (10M). Posteriormente, foram realizados ensaios para 

avaliação da influência da ordem de adição dos reagentes na eficiência da remoção do 
nitrogênio por precipitação.

a) Fontes de fósforo e magnésio
Na investigação experimental, foram utilizadas diferentes fontes de magnésio e fosfa-
to, sendo que todos os reagentes químicos utilizados possuíam grau analítico (PA). Os 
experimentos foram realizados em réplica e em escala de bancada em equipamento de 
teste de jarros. Os reagentes utilizados em cada etapa estão listados na Tabela 4.6. 

Tabela 4.6 > Combinação dos reagentes químicos utilizados nos ensaios de precipitação química

Fonte de Magnésio Fonte de Fosfato

Etapa 1
MgCl2 · 6H2O Na2HPO4 · 12H2O
MgO H3PO4 (85%)

Etapa 2
MgCl2 · 6H2O Na2HPO4 · 12H2O

As quantidades teóricas de reagentes químicos necessários para precipitar o nitrogê-
nio amoniacal (N-NH4

+) foram calculadas a partir das Equações 4.7 e 4.8 e de acordo 
com razão molar de 1:1:1 para as duas etapas experimentais (LI; ZHAO; HAO, 1999).

MgCl2 x 6H2O + Na2HPO4 · 12H2O + NH4

+  MgNH4PO4 · 6H2O  + 2NaCl	 Equação 4.7

MgO + H3PO4 + NH4

+  MgNH4PO4 · 6H2O  + H2O	 Equação 4.8

b) Caracterização do lixiviado bruto
Antes do início dos ensaios de precipitação química, o lixiviado era caracterizado de 
acordo com os seguintes parâmetros (APHA/AWWA/WEF, 2005):

pH• 

demanda química de oxigênio (DQO)• 

sólidos totais (ST)• 

nitrogênio amoniacal• 

c) Ensaio de precipitação química: etapa 1
Os ensaios de precipitação química foram realizados em diferentes valores de pH, cor-
rigidos com a utilização de solução de NaOH (10M). Os experimentos de 1 a 5 foram 
realizados utilizando-se compostos de magnésio e fosfato como agentes precipitan-
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tes, em razão molar de 1:1:1 (Mg2+ : NH4
+ : PO4

3-) de acordo com resultados descritos 
anteriormente (TENGRUI et al, 2007; LI; ZHAO; HAO, 1999). O ensaio 6 foi realizado 
com a utilização apenas de NaOH com o objetivo de avaliar possíveis interferências na 
remoção do nitrogênio (Tabela 4.7). Os ensaios 2, 3, 5 e 6 foram realizados simultane-
amente e os ensaios 1 e 4 após três semanas. Como o lixiviado estava acondicionado 
em refrigerador (a 4oC), foi realizada caracterização antes da realização de cada ensaio. 
Portanto, a amostra L1 refere-se ao lixiviado utilizado nos ensaios 2, 3, 5 e 6 e a amos-
tra L2 refere-se ao lixiviado utilizado nos ensaios 1 e 4 (Tabela 4.8).

Tabela 4.7 > Condições experimentais dos ensaios de precipitação química, etapa 1

Reagentes Ensaio pH Concentração inicial de N-NH4
+ (mg/L)

MgCl2.6H2O 
Na2HPO4.12H2O

1 8,2 1401 (L1)

2 9,1 1397 (L2)

3 9,7 1397 (L2)

MgO 
H3PO4 (85%)

4 8,3 1401 (L1)

5 9,1 1397 (L2)

NaOH 6 8,5 1397 (L2)

Tabela 4.8 > Quantidades de reagentes utilizadas nos ensaios de precipitação química

Amostra de lixiviado N-NH4
+ (mg/L) Mg2+ : NH4

+ : PO4
3- (1: 1: 1)

MgCl2 · 6H2O (g) + Na2HPO4 · 12H20 (g) MgO (g) + H3PO4 (85%)

L1 1397 24,76 + 43,60 4,87 + 8,26*

L2 1401 24,83 + 43,73 4,89 + 8,28*

*valores em ml

A precipitação química com compostos de magnésio, fosfato e nitrogênio é uma reação 
que depende do valor do pH da amostra (TENGRUI et al, 2007). Diversos trabalhos cientí-
ficos, realizados com diferentes tipos de águas residuárias, apontam como faixa ótima de 
pH valores de 8,5 a 9 (TENGRUI et al, 2007; BURNS; MOODY; BUCHANAN, 2002; JEFFER; 
CLARK; PARSONS, 2002; ÇELEN; TÜRKEY, 2001).  Com base nesses dados foi avaliada a 
precipitação química com valores de pH entre 8 e 9 (Tabela 4.7). Na Figura 4.4 é apresen-
tado o fluxograma das etapas dos ensaios de precipitação química da etapa 1.

d) Ensaio de precipitação química: etapa 2
Para avaliar a influência da ordem de adição dos reagentes no processo de remoção de 
nitrogênio amoniacal por precipitação química, foram realizados ensaios com a adição 
dos reagentes contendo magnésio (MgCl2.6H2O) e fosfato (Na2HPO4) em diferentes 
ordens (Tabela 4.9), de acordo com o método utilizado por Kim et al (2007). Os ensaios 
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foram realizados individualmente em equipamento de teste de jarros com velocidade 
de agitação aplicada equivalente a 200 rpm. Após a adição de cada reagente, as solu-
ções foram agitadas durante três minutos. A correção de pH, para valores de aproxi-
madamente 9,0, foi realizada utilizando-se solução de hidróxido de sódio (NaOH 5N).

Tabela 4.9 > Ordem de adição dos reagentes à amostra de 
lixiviado nos ensaios de precipitação química, etapa 2

Ensaio Sequência do procedimento

1 pH  Mg2+  PO4
3-

2 pH  PO4
3-  Mg2+

3 pH  Mg2+ e PO4
3-

4 Mg2+  pH  PO4
3-

5 PO4
3-  pH  Mg2+

6 Mg2+  PO4
3-  pH

7 PO4
3-  Mg2+  pH

8 Mg2+ e PO4
3-  pH

As quantidades de MgCl2.6H2O, Na2HPO4.12H2O utilizadas nos ensaios foram determi-
nadas em função da concentração de N-NH4

+ presente nas amostras de lixiviado bruto 
e em razões molares de 1:1:1 (Mg2+ : NH4

+ : PO4
3-), conforme apresentado na Tabela 

4.10. Os cálculos das quantidades de reagentes foram realizados de acordo com as 
reações apresentadas nas Equações 4.1 e 4.2.

Figura 4.4 Fluxograma das etapas dos ensaios de precipitação química
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Tabela 4.10 > Quantidades de reagentes utilizadas nos ensaios de precipitação química, etapa 2

Lixiviado N-NH4
+ (mg/L) Quantidade (g)

MgCl2 · 6H2O Na2HPO4 · 12H20 (g)

Bruto 1.340 7,5 13

4.3.2.2 Resultados e discussão
a) Etapa 1
Nas Tabelas 4.11 e 4.12 são apresentados os resultados obtidos nas caracterizações das 
amostras de lixiviado bruto e nas amostras do decantado após os ensaios de precipi-
tação química, respectivamente. 

Tabela 4.11 > Características das amostras de lixiviado bruto

Amostra de lixiviado Parâmetros de monitoramento

pH DQO (mg/L) ST (mg/L) N amoniacal (mg/L N-NH4
+)

L1 7,4 30.100 16.100 1.397

L2 7,5 31.600 16.600 1.401

Os resultados da caracterização inicial das amostras de lixiviado L1 e L2 permitiram 
verificar que não houve diferenças significativas nos valores dos parâmetros analisados. 
Mesmo assim, os valores de L1 e L2 foram empregados como referências nas análises de 
precipitação química e no teste de remoção de nitrogênio amoniacal com NaOH (10M).

A melhor eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal (97%) foi obtida nos ensaios 
com MgCl2.6H2O e Na2HPO4.12H20, resultando em concentração final de nitrogênio 
amoniacal de aproximadamente 47 mg/L (Tabela 4.12). Porém, o produto formado 
(NaCl) como resultante da combinação desses produtos pode conferir elevada salini-
dade ao efluente podendo causar inibição em possíveis tratamentos biológicos subse-
quentes (TENGRUI et al, 2007). Nos ensaios com MgO e H3PO4 observou-se eficiência 
de remoção de nitrogênio amoniacal em torno de 80%, resultando em concentração 
residual de nitrogênio amoniacal de 288 mg/L. Nas condições experimentais avaliadas, 
o teste realizado apenas com NaOH indicou que a adição desse composto não interfe-
riu na remoção do nitrogênio presente na amostra de lixiviado.
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Tabela 4.12 > Resultados dos ensaios de precipitação química e do teste de remoção de nitrogênio 
amoniacal utilizando NaOH

Reagentes Ensaio pH DQO (mg/L) ST (mg/L)
N-amoniacal  
(mg/L N-NH4

+)
Remoção  
N-amoniacal

MgCl2 · 6H2O 
Na2HPO4 · 12H2O

1 8,2 28.450 35100 69 95%

2 9,1 27.500 35100 47 97%

3 9,7 27.500 35100 35 97%

MgO H3PO4 (85%)
4 8,3 29.900 24300 263 81%
5 9,1 28.275 24800 288 79%

NaOH 6 8,5 29.050 14700 1392 -

Ensaios 2, 3, 5 e 6: concentração inicial de N-NH4
+ = 1397 (mg/L N-NH4

+);  
Ensaios 1 e 4: concentração inicial de N-NH4

+ = 1401 (mg/L N-NH4
+).

Na Tabela 4.13 é apresentado um resumo comparativo entre os resultados obtidos na 
presente pesquisa e outros estudos científicos para a remoção de nitrogênio amonia-
cal por processo de precipitação química.

Tabela 4.13 > Resultados comparativos de remoção de amônia de lixiviados por processo de 
precipitação química

Concentração 

inicial de  

N-NH4
+ (mg/L)

Reagentes Razão molar pH Eficiência de 

remoção (%)

Referência

1100 MgCl2 · 6H2O + Na2HPO4 · 12H2O 1:1:1 9,0 97,5
Tengrui  
et al (2007)

1380 MgCl2.6H2O + KH2PO4 1:1,2:1,2 9,0 90
Kim et  
al (2007)

5618 MgCl2 · 6H2O + Na2HPO4 · 12H2O 1:1:1 8,86 96
Li; Zhao;  
Hao (1999)

5325 MgO + H3PO4 (85%) 1:1:1 9,0 55
Li; Zhao; 
Hao (1999)

1397 MgCl2.6H2O + Na2HPO4.12H2O 1:1:1 9,0 97 Este 
trabalho

1470 MgO + H3PO4 (85%) 1:1:1 8,3 81

A comparação entre os dados da literatura científica e os obtidos nos ensaios realiza-
dos na presente pesquisa (Tabela 4.13) indica que os valores obtidos de eficiência de 
remoção de amônia estão de acordo com aqueles observados por outros pesquisado-
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res.  Esses resultados sugerem que o processo de precipitação química com compos-
tos de magnésio e fósforo pode ser tecnicamente viável para se reduzir a toxicidade 
decorrente das altas concentrações de nitrogênio de lixiviados.

Foi verificada pouca variação nas eficiências de remoção da matéria orgânica pelas 
análises de DQO. Os ensaios realizados com MgCl2.6H2O e Na2HPO4.12H2O apresenta-
ram eficiências de remoção de 9 e 10% para as amostras de lixiviados L1 (pH 9,0 / 9,7) 
e L2 (pH 8,2), respectivamente. Resultados semelhantes foram observados por Li, Zhao 
e Hao (1999) na precipitação com MgCl2.6H2O e Na2HPO4.12H2O/MgO e H3PO4 em pH 
9,0, obtendo-se percentual de remoção de DQO de aproximadamente 2,9%. Os autores 
ressaltam que a precipitação química deve ser precedida de processo biológico para 
remoção da DQO do sobrenadante. Sugere-se, ainda, que a precipitação com MAP seja 
utilizada apenas como pré-tratamento para minimizar a toxicidade da amônia antes 
do tratamento biológico.

Os resultados dos valores de ST no decantado dos experimentos de precipitação quí-
mica (Tabela 4.12) indicam que houve aumento nos valores médios de ST em relação 
aos verificados inicialmente (Tabela 4.11).  Esse aumento na concentração de sólidos 
pode estar relacionado à formação dos produtos da precipitação (NaCl, equação 1). A 
formação de NaCl como produto pode prejudicar o tratamento biológico, uma vez que 
a salinidade pode inibir a atividade microbiana, conforme discutido anteriormente. De 
acordo com Kim et al (2007), os íons de magnésio reagem preferencialmente com íons 
OH- dissolvidos, resultando em produtos como o Mg(OH)2, que podem ser responsáveis 
por elevações nas concentrações dos sólidos suspensos totais. 

b) Etapa 2
Os resultados de todos os ensaios de precipitação química e remoção do nitrogênio 
amoniacal da etapa 2 estão apresentados na Tabela 4.14.

Com exceção do ensaio 4, realizado com adição do composto de magnésio seguido da 
correção do pH e da posterior adição do composto de fósforo, as demais condições 
experimentais avaliadas apresentaram boas remoções de nitrogênio, em concordância 
com aqueles observados por outros pesquisadores (Tabela 4.13) e semelhante ao ob-
servado na etapa 1 (Tabela 4.12). 
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Tabela 4.14 > Resultados dos ensaios de precipitação química com diferentes ordens de adição dos 
compostos de magnésio e fosfato

Ensaio
pH  
final

NaOH  
gasto (mL)

DQO  
(mg/L)

SST  
(g/L)

SST  
(g/L)

Alcalinidade total  
(mg/L CaCO3 )

N-amoniacal 
(mg/L)

Remoção  
N-amoniacal. 

Bruto - - 5490 55,9 1,77 1833 1340 -

1 9,0 1,2 5250 16,9 0,4 2679 70 94,8%

2 9,0 1,1 5160 17 1,0 2819 97 92,7%

3 9,0 1,0 5400 17 0,6 2840 141 89,5%

4 9,3 2,1 5550 26 0,4 2457 1297 3,3%

5 9,2 1,3 5130 17 0,4 2618 53 96,0%

6 9,5 7,0 5340 14,7 0,5 1933 17 98,7%

7 9,4 7,0 5340 14,8 0,3 1974 16 98,7%

8 9,5 7,0 5340 14,4 0,3 1994 25 98,2%

4.3.2.3 Conclusões
A precipitação química com MAP, como pré-tratamento, foi efetiva para a remoção de 
N-NH4

+ em amostras de lixiviado contendo 1707,8mg/L de N-NH4
+ (valor médio).

As melhores eficiências de remoção de nitrogênio amoniacal ocorreram nos ensaios 
de precipitação com os compostos MgCl2.6H2O e Na2HPO4.12H2O. Entretanto, é acon-
selhável utilizar a precipitação com MgO e H3PO4 como pré-tratamento por não haver 
formação de sais como produto, os quais poderiam inibir o crescimento microbiano no 
posterior tratamento biológico.

O processo de precipitação química não favoreceu a remoção de matéria orgânica, 
sólidos totais e sólidos totais voláteis do lixiviado.

Os testes com elevação do pH do lixiviado para 8,5, apenas com NaOH (10M), não 
apresentaram eficiência para a remoção dos parâmetros analisados (N-NH4

+, DQO, 
ST, STV e cor).

4.3.3 Sistema estudado pela UFPE: precipitação química  
utilizando hidróxido de cálcio como pré-tratamento  
de lixiviados de aterro sanitário
A pesquisa desenvolvida pelo Grupo de Resíduos Sólidos na Universidade Federal de 
Pernambuco (GRS/UFPE) teve como principais objetivos: avaliar a aplicação do méto-
do de precipitação química como pré-tratamento do lixiviado proveniente do Aterro 
Sanitário da Muribeca (PE) por meio do uso de hidróxido de cálcio como agente preci-
pitante; verificar a eficiência do uso de hidróxido de cálcio na remoção de parâmetros 
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físico-químicos relevantes em termos ambientais; e, por fim, fazer um breve comen-
tário a respeito da classificação e possível destinação do rejeito ou lodo gerado no 
processo de precipitação química.

4.3.3.1 Metodologia
Os ensaios utilizando hidróxido de cálcio ou cal hidratada (Ca(OH)2) como parte do tra-
tamento químico do lixiviado, foram divididos em duas etapas. A primeira etapa con-
sistiu em um ensaio preliminar para selecionar o produto (hidróxido de cálcio) mais 
adequado a ser utilizado na pesquisa como agente precipitante, com base nos resulta-
dos obtidos quanto à remoção de cor e turbidez. A segunda etapa objetivou otimizar 
a dosagem de hidróxido de cálcio em relação à remoção de cor, bem como avaliar a 
eficiência do método quanto à remoção de outros parâmetros físico-químicos.

A caracterização das amostras de lixiviado, bruto e após os métodos de tratamento foi 
realizada de acordo com os procedimentos estabelecidos pelo Standard methods for 
the examination of water and wastewater (APHA/AWWA/WEF, 2005).

a) Caracterização das cales e ensaios preliminares
Um ponto fundamental no método de precipitação química é a seleção do hidróxido 
de cálcio que irá atuar como agente precipitante. Para isso, três marcas de hidróxido 
de cálcio foram caracterizadas quimicamente, das quais uma corresponde a hidróxido 
de cálcio puro (P.A.) e as outras a duas marcas comerciais.

A descrição dos produtos avaliados e fabricantes encontram-se descritos na Tabela 
4.15 e, para facilitar a identificação e descrição de cada um dos produtos testados, 
atribuiu-se aos diferentes produtos a seguinte denominação: hidróxido de cálcio P.A., 
comercial A e B. 

Tabela 4.15 > Descrição das diferentes marcas comerciais de hidróxido de cálcio avaliadas na pesquisa

Produto Descrição Custo

P.A. Uso em laboratório R$ 10,00 (0,5 kg)

Comercial A Construção civil R$ 5,00 (10 kg)

Comercial B Construção civil R$ 8,00 (10 kg)

As cales são constituídas basicamente de óxido de cálcio ou óxido de magnésio ou, 
mais comumente, pela mistura desses dois compostos.  A escolha do hidróxido de 
cálcio foi baseada nos resultados correspondentes à análise química semiquantitativa 
que aponta a percentagem de óxidos presentes na amostra (Tabela 4.16). 
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Tabela 4.16 > Caracterização das diferentes marcas comerciais de hidróxido de cálcio avaliadas 
na pesquisa

Resultados (%)
Análise Cal P.A. Comercial A Comercial B

CaO 73,88 73,22 75,02

MgO - 4,89 -

SiO2 0,14 0,95 0,23

P2O5 0,25 0,43 0,20

Fe2O3 0,07 0,32 0,18

Al2O3 - 0,10 0,05

SrO 0,34 0,10 0,34

Na2O - 0,09 -

K2O - 0,05 0,05

SO3 0,02 0,03 -

ZnO 0,05 - -

MnO - - 0,02

Cl - 0,03 -

PF 25,29 19,78 23,91

Total 100 100 100

A seleção do hidróxido de cálcio foi baseada também em ensaios em batelada, nos 
quais foram avaliadas a eficiência de todas as marcas de hidróxidos quanto à remoção 
dos parâmetros de cor e turbidez.

Os ensaios em batelada foram efetuados em uma mesa agitadora (Marca Tecnal – TE 
140) e consistiram em adicionar diferentes concentrações de hidróxido de cálcio, na 
faixa de 0,5 e 3,5 g variando a cada 0,25 g, em erlenmeyers com capacidade para 250 
mL, contendo 100 mL de lixiviado cada. Os frascos foram agitados a 200 rpm por 
cinco minutos e após a agitação foram deixados em repouso por uma hora, para que 
houvesse a sedimentação dos sólidos. Os parâmetros de cor e turbidez foram analisa-
dos no sobrenadante e, no final dos ensaios, a eficiência de remoção dos parâmetros 
avaliados foi determinada. 

b) Otimização da dosagem de hidróxido de cálcio 
Os ensaios de otimização da dosagem de hidróxido de cálcio foram realizados em tes-
tes de jarro. Esse equipamento é composto de seis reatores ou jarros com capacidade 
para 2 L em cada reator e possui controle de rotação (agitação mecânica) ajustável até 
120 rpm e capacidade para realizar seis ensaios simultâneos.
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A principal finalidade dos ensaios de precipitação química em jarros foi determinar a 
concentração ótima de hidróxido de cálcio tendo como principal parâmetro a remoção de 
cor visível. Para isso, diferentes concentrações de hidróxido de cálcio, na faixa de 5 a 35 g, 
foram adicionadas a 1 L de lixiviado, variando-a a cada 2,5 g. Os parâmetros de agitação 
e tempo adotados foram 120 rpm por cinco minutos e uma hora de sedimentação. 

Definida a melhor dosagem de hidróxido de cálcio para cada amostra de lixiviado, a 
qualidade do efluente tratado foi analisada. Nessa etapa, utilizando a Equação 4.9, veri-
ficou-se a eficiência do método de precipitação química na remoção de cor e de outros 
parâmetros físico-químicos tais como: turbidez, DBO, DQO, fósforo, cloretos e metais.

c) Caracterização do lodo quanto à periculosidade
O volume de lodo obtido após o tratamento de precipitação química foi seco em estufa 
a uma temperatura entre 30 e 35oC por aproximadamente uma semana. Em seguida, a 
massa de lodo seca foi conservada a 4oC e, posteriormente, caracterizada qualitativamen-
te de acordo com os ensaios de solubilização e lixiviação seguindo as NBRs 10005 e 10006 
(ABNT, 2004A; ABNT, 2004C). Com base nos resultados dos respectivos ensaios, o lodo foi 
classificado em termos de sua periculosidade de acordo a NBR 10004 (ABNT, 2004A).

4.3.3.2 Resultados e discussão

a) Caracterização das cales e ensaios
Os resultados da caracterização química, apresentados na Tabela 4.16, apontam as 
percentagens de óxidos encontradas nas três amostras de hidróxido de cálcio, dentre 
eles os principais são os óxidos de cálcio e magnésio. Alguns óxidos, tais como SiO2, 
Al2O3, Fe2O3, P2O5, podem ser considerados impurezas e podem interferir na qualidade 
do hidróxido de cálcio comercial. Portanto, dentre as marcas de hidróxido de cálcio 
analisadas, a comercial A apresenta a maior percentagem dessas impurezas que re-
presentam 1,8% do total, enquanto as outras apresentam uma percentagem de 0,46% 
para o P.A. e 0.66% para a comercial B.  

Na Figura 4.6 encontram-se os perfis de remoção de cor e turbidez do lixiviado em 
função da concentração de diferentes marcas de hidróxido de cálcio testadas. 

A cor inicial do lixiviado foi de 12800 Hz e, com base na relação maior remoção e me-
nor concentração, pode-se observar na Figura 4.5 que o melhor resultado de remoção 
para esse parâmetro corresponde ao hidróxido de cálcio P.A., seguido da comercial B. 
Para a menor concentração (1g/100 mL) o hidróxido de cálcio P.A. removeu aproxi-
madamente 91%, enquanto os comerciais A e B removeram cerca de 39 e 63%, com 
valores de cor final de 1111, 7737 e 4761 Hz, respectivamente. Já os resultados corres-
pondentes à remoção de turbidez mostraram que para a menor concentração (1g/100 
mL) a remoção foi de aproximadamente 92% para o hidróxido de cálcio P.A, 3,5% para 
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a comercial A e 48%  para a comercial B. O valor de turbidez inicial da amostra de li-
xiviado testada foi de 280 NTU e, após a adição das diferentes marcar de hidróxido de 
cálcio, a turbidez foi reduzida para valores compreendidos entre 22 e 270 NTU.

Avaliando-se os resultados descritos na Figura 4.5 e com base na Tabela 4.16, denota-se 
claramente que o hidróxido de cálcio P.A. apresentou uma menor quantidade de impu-
rezas na sua composição e, consequentemente, maior eficiência de remoção dos parâ-
metros físicos de cor e turbidez. Porém, na prática, verifica-se que o uso desse tipo de 
hidróxido é inviável economicamente devido a seu elevado custo em relação às outras 
marcas comerciais testadas. Logo, optou-se por utilizar, em toda a pesquisa, o hidróxido 
comercial B que apresenta um bom desempenho e é acessível economicamente.
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Perfis de remoção de cor e turbidez do lixiviado em função da concentração de 
diferentes marcas de hidróxido de cálcio
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De modo geral, os resultados mostraram que a clarificação do lixiviado ocorreu pro-
gressivamente com o aumento da concentração de hidróxido de cálcio, observando-se 
que a cor marrom escuro a preta inicial muda gradualmente de marrom claro a amarelo 
translúcido. Essa coloração amarela é observada quando se atinge a melhor dosagem 
de hidróxido de cálcio e, no caso específico dessa pesquisa, tal coloração foi obtida 
utilizando 15 g/L de hidróxido de cálcio (Figura 4.6B). O valor inicial de cor medido em 
uma das amostras brutas de lixiviado foi de 14535 Hz e, após o tratamento com 15g/L, 
foi alcançada uma redução significativa de cor, superior a 85%, com valor final de 2400 
Hz. A redução progressiva de cor obtida com o aumento das concentrações de hidró-
xido de cálcio, bem como os gráficos de redução de concentração versus remoção em 
porcentagem para cada uma das amostras analisadas encontra-se na Figura 4.6.

Figura 4.6
Gráfico e fotografia ilustrativas da remoção gradual de cor, em uma amostra 
de lixiviado do Aterro da Muribeca, promovida pela adição de diferentes 
concentrações de hidróxido de cálcio.
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Definido o melhor hidróxido de cálcio, com base na composição química e ensaios 
em batelada, o passo seguinte foi avaliar em oito amostras de lixiviado, coletadas no 
período de janeiro a julho de 2008, a remoção de parâmetros orgânicos e inorgânicos 
relevantes em termos ambientais a partir da concentração pré-definida de 15 g/L de 
hidróxido de cálcio. Na Tabela 4.17 são apresentadas as características físico-químicas 
dos lixiviados bruto e pós-tratamento com precipitação química analisados na pesqui-
sa, com os respectivos valores médios, mínimos e máximos.

Tabela 4.17 > Intervalos de variação dos parâmetros físico-químicos de monitoramento 
determinados nas amostras de lixiviado do Aterro da Muribeca no período de janeiro a julho de 2008

Parâmetros Lixiviado bruto Lixiviado tratado
Mínimo Máximo Média Mínimo Máximo Média

Cor (Hz) 3260 14520 8709 207 2028 956,3

Turbidez (NTU) 16,5 289 192,2 5,7 82,0 27,5

DBO (mg/L) 3200 4965 4326 1670 3677 2154

DQO (mg/L) 5384 8259 6520 2064 7451 5333

pH 7,8 8,3 8,0 11,8 13 12,2

Fósforo (mg/L) 7,3 12,3 9,5 3,8 10,7 5,4

Cloretos (mg/L) 103 176,5 142,7 96 162 126,6

ST (mg/L) 5260 10820 8884 4120 9620 6870

SST (mg/L) 300 560 412 100 230 150

Na Figura 4.7 são apresentados os valores médios de concentração de cor e turbidez 
referentes ao lixiviado bruto e tratado por precipitação química.  Em relação a tais pa-
râmetros, o tratamento com o hidróxido de cálcio provou ser muito eficiente, atingin-

Figura 4.7
Variação média da concentração de cor (A) e turbidez (B) nas amostras de lixiviado 
bruto e tratado por precipitação química.

C
o

r 
(H

z
)

9000

8000

7000

6000

5000

4000

3000

2000

1000

0

Lixiviado TratadoLixiviado Bruto

Tu
rb

id
ez

 (
N

T
U

)

200

180

160

140

120

100

60

80

40

20

0

Lixiviado TratadoLixiviado Bruto

A B



Resíduos Sólidos124

do valores médios de remoção de 89 e 85,7%, respectivamente. O tratamento reduziu 
os valores médios de concentração de cor e turbidez do lixiviado bruto de 8709 Hz e 
192,2 NTU para valores médios de 956 Hz e 27,5 NTU referentes ao lixiviado tratado, 
respectivamente. Segundo Amokrane, Comel e Veron (1997), o hidróxido de cálcio 
remove cerca de 70 a 90% da cor e turbidez do lixiviado.

A concentração média de DBO no lixiviado bruto foi de 4326 mg/L, sendo essa redu-
zida para um valor médio de 2154 mg/L no lixiviado tratado após a adição de hidró-
xido de cálcio. Comportamento semelhante pode ser observado ao se analisar o teor 
de DQO, cujo valor médio inicial de 6520 mg/L foi reduzido para um valor médio de 
5333 mg/L (Figura 4.8). As eficiências de remoção encontradas foram de 50% de DBO 
e 18% de DQO. A remoção de matéria orgânica através do método de precipitação 

Figura 4.8
Variação média da concentração de DBO e DQO entre as amostras de lixiviado 
bruto e tratado por precipitação química.
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Figura 4.9
Variação média da concentração de fósforo (A) e cloretos (B) nas amostras de 
lixiviado bruto e tratado por precipitação química.
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química varia de acordo com a qualidade e procedência do lixiviado. Schoeman (2008) 
e alguns pesquisadores citados por Qasin e Chiang (1994) afirmam que a remoção de 
DBO e DQO por precipitação química é realmente pequena, ou seja, presume-se que as 
substâncias recalcitrantes e medianamente biodegradáveis permaneçam no lixiviado 
após o tratamento.

Tabela 4.18 > Resultados médios das análises de metais pesados presentes nas amostras de  
lixiviado bruto e tratado com precipitação química e respectivos limites de lançamento para  
efluentes em corpos receptores. 

Elementos Lixiviado Remoção % VMP*
Bruto Tratado

Fe 48,07 2,17 95,5 15,0 (dissolvido)

Mn 0,48 0,05 89,6 1,0 (dissolvido)

Zn 1,33 1,03 22,6 5,0

Cu 0,21 0,18 14,3 1,0 (dissolvido)

Ni ND ND 0 2,0

Pb 0,22 0,05 77,3 0,5

Cr 0,23 0,13 43,5 0,5

*Valores máximos permitidos para lançamento de efluentes determinados pela Resolução Conama 357/05. 
ND: não detectado.  Unidade: mg/L

Em relação ao fósforo, a concentração média encontrada no lixiviado bruto foi de 
9,5 mg/L, sendo essa reduzida para um valor médio de 5,4 mg/L no lixiviado tratado, 
atingindo assim uma remoção de 43%.  Quanto aos cloretos o valor médio inicial no 
lixiviado bruto 142 mg/L foi reduzido para um valor médio de 126,6 mg/L após o tra-
tamento com o hidróxido de cálcio, apresentando uma remoção média de apenas 11%. 
Na Figura 4.9 é apresentada a variação média da concentração de fósforo e cloretos 
nas amostras de lixiviado bruto e tratado por precipitação química.

O pH básico (superior a 11) após o tratamento faz com que os íons metálicos dissolvidos 
sejam convertidos para uma fase insolúvel através da reação com Ca(OH)2, precipitando-
os na forma de hidróxido (KURNIAWAN et al, 2006). As concentrações médias de metais 
pesados e os respectivos valores de remoção presentes na amostra de lixiviado bruto e 
após tratamento com hidróxido de cálcio são apresentadas na Tabela 4.18, juntamente 
com os valores máximos de descarte permissíveis. O tratamento com o Ca(OH)2 promo-
veu remoção significativa para vários metais pesados analisados (Fe, Mn, Zn, Cu, Ni, Pb e 
Cr), como se percebe na comparação com os dados antes do tratamento. 

Na Tabela 4.18 são indicados os percentuais de remoção dos metais pesados analisa-
dos nas amostras de lixiviado. De modo geral, dentre os metais pesados analisados, 
o Fe apresentou maiores remoções com valor máximo de 95,5%, seguido do Mn com 
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89% e do Pb com 77%. O restante dos metais pesados também mostraram boas remo-
ções, com valores médios de 43,5, 22 e 14%, respectivamente para Cr, Zn e Cu. 

b) Análise do lodo
Quanto ao lodo gerado no processo de precipitação química, as análises foram reali-
zadas de acordo com as prescrições da NBR 10004, com a finalidade de classificá-lo 
quanto à sua periculosidade em resíduos Classes I e II, A e B, levando-se em conside-
ração seus riscos potenciais ao meio ambiente e à saúde pública para que possam ser 
gerenciados adequadamente. A classificação foi baseada nos resultados dos ensaios 
de lixiviação e solubilização, nos quais são exigidas análises de parâmetros orgânicos 
e inorgânicos referentes às normas 10005 e 10006, respectivamente. 

A amostra de lodo, segundo com às normas da ABNT 10004, 10005 e 10006, é classifi-
cada como resíduo Classe II A (não perigoso – não inerte), sendo também classificado 
como não corrosivo e não reativo. Os resíduos Classe II A – não-inertes – são os resí-
duos que não apresentam periculosidade, porém podem apresentar propriedades tais 
como: combustibilidade, biodegradabilidade ou solubilidade em água (SBRT, 2008). De 
acordo com Santana-Silva (2008), o lodo precipitado pode conter diversos compostos, 
como: hidróxido de cálcio, carbonato de cálcio, fósforo precipitado, nitrogênio orgâ-
nico. Dessa forma, poderia ser facilmente utilizado como fertilizante ou até mesmo na 
correção de solos ácidos. 

4.3.3.3 Conclusões
O método de precipitação química utilizando hidróxido de cálcio na concentração pré-
estabelecida de 15g/L mostrou-se satisfatório no tratamento do lixiviado do Aterro da 
Muribeca, principalmente no que se refere aos parâmetros de cor e turbidez. Aliado 
a tais resultados, o referido tratamento foi eficiente também para a remoção de ou-
tros parâmetros físico-químicos de relevância ambiental, tais como fósforo, cloretos 
e metais pesados. Em contrapartida, não apresentou remoção significativa de matéria 
orgânica (DBO e DQO), fato observado também na literatura. O lodo gerado na pre-
cipitação química não inviabiliza completamente a aplicação desse método, uma vez 
que a sua classificação como resíduo não perigoso, não inerte – classe II A – possibilita 
diversas formas de seu aproveitamento.

4.3.4 Sistema estudado pela UFMG: coagulação/floculação  
(C/F), processo oxidativo avançado (POA) empregando reagente  
de Fenton e adsorção por carvão ativado granular (CAG)

4.3.4.1 Metodologia
O lixiviado bruto foi submetido a três técnicas de tratamento físico-químico: coagu-
lação floculação (C/F), processo oxidativo avançado (POA) empregando reagente de 
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Fenton e adsorção por carvão ativado granular (CAG). As amostras geradas, bem como 
o lixiviado bruto, foram caracterizadas para avaliação dos tratamentos. 

a) Amostragem
O lixiviado utilizado para a realização dos experimentos proveio do Aterro Sanitário da 
Central de Tratamento de Resíduos Sólidos (CTRS) da cidade de Belo Horizonte (MG). 
Esse aterro se encontra com atividades operacionais encerradas, ocupa uma área de 
133 hectares e possui células de aterramento com diferentes idades e características. O 
lixiviado foi coletado no reservatório que recebe lixiviado de todas as células do aterro.

b) Caracterização coletiva não específica das amostras (convencional)
Para a caracterização das amostras, foram selecionados os seguintes parâmetros físico-
químicos: DQO, DBO, pH, alcalinidade, série de sólidos, nitrogênio total Kjeldahl e amo-
niacal. As análises foram realizadas em conformidade com as recomendações do Stan-
dard methods for the examination of water and wastewater (APHA/AWWA/WEF, 2005).

c) Caracterização coletiva específica das amostras
Os ensaios de DQO inerte, biodegradabilidade aeróbia e distribuição de massa mole-
cular foram realizados de acordo com as metodologias apresentadas no capítulo 2, 
Caracterização de lixiviados.

d) Determinação das condições ótimas dos tratamentos físico-químicos
Para a determinação das condições ótimas dos tratamentos físico-químicos, foram 
realizados ensaios com diferentes condições visando, principalmente, às remoções de 
cor e DQO. Os ensaios foram realizados em Teste de jarros (modelo JT 101 MILAN) 
operando com reservatórios de 2 L. Para o desenvolvimento do planejamento experi-
mental foi utilizado o software MINITAB® Release 14.

Coagulação/floculação (C/F)
Essa etapa consistiu em um planejamento fatorial completo 23 com 3 réplicas no qual 
foram avaliadas as seguintes condições de tratamento: condição de mistura na coa-
gulação (Mc), condição de mistura na floculação (Mf) e concentração de coagulante 
(C). Na Tabela 4.19 e 4.20 são apresentadas as variações dos fatores na avaliação do 
tratamento por C/F e os ensaios realizados, respectivamente.

Tabela 4.19 > Variação dos fatores do processo de coagulação/floculação

Ensaio Mc Mf C (mg/L)

+ 40 seg. / 250 rpm 10 min. / 55 rpm 2000

- 20 min. / 80 rpm 10 min. / 20 rpm 1500
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O coagulante utilizado foi o sulfato de alumínio (Al2(SO4)3). Para cada ensaio foram 
realizados os seguintes procedimentos: determinação do pH, cor e DQO da amostra 
bruta, adição de 500 mL de lixiviado bruto em cada reservatório, adição de coagulan-
te nas dosagens estabelecidas, agitação de coagulação nas condições estabelecidas, 
agitação de floculação nas condições estabelecidas, sedimentação por 30 minutos e 
determinação do pH, cor e DQO da amostra tratada.

Tabela 4.20 > Ensaios de coagulação/floculação

Ensaio Mc Mf C

1 - - -

2 + - -

3 - + -

4 + + -

5 - - +

6 + - +

7 - + +

8 + + +

Processo oxidativo avançado empregando reagente de Fenton (POA)
Essa etapa consistiu em um planejamento fatorial fracionário 24-1 com 3 réplicas no 
qual foram avaliadas as seguintes condições de tratamento: proporção de peróxido 
de hidrogênio (H2O2), proporção de sulfato ferroso heptahidratado (Fe+2), pH e tempo 
de mistura na oxidação (t). Na Tabela 4.21 e 4.22 são apresentadas as variações dos 
fatores na avaliação do tratamento por POA e os ensaios realizados respectivamente.

Tabela 4.21 > Variação dos fatores do tratamento por POA

Ensaio H2O2 Fe+2 pH t (min)

+ 6 (17,4 g/L) 1 (2,9 g/L) 5 30

- 2 (5,8 g/L) 0,5 (1,45 g/L) 4 15

Tabela 4.22 > Ensaios de POA

Ensaio H2O2 Fe+2 pH t

1 - - - -

2 + - + -

3 - + + -

4 + + - -

5 - - + +

6 + - - +

7 - + - +

8 + + + +
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O processo foi dividido em duas etapas: oxidação e precipitação/neutralização. Os 
reagentes utilizados na etapa de oxidação foram o peróxido de hidrogênio (H2O2) e o 
sulfato ferroso heptahidratado (Fe2SO4); já para a etapa de precipitação/neutralização, 
foi utilizado o hidróxido de cálcio (Ca(OH)2). Na etapa de oxidação, para cada ensaio, 
foram realizados os seguintes procedimentos: ajuste do pH de reação com ácido sul-
fúrico (adição lenta), início da agitação em 120 rpm, adição do sulfato ferroso sólido 
e peróxido de hidrogênio na proporção estabelecida, reação de oxidação durante o 
tempo estabelecido, sedimentação por uma hora e separação do lodo. A etapa de neu-
tralização/precipitação consistiu nos seguintes procedimentos: adição  de hidróxido 
de cálcio até que o valor de pH atingisse a faixa de 7-8, homogeneização durante 15 
minutos, sedimentação por duas horas e separação do lodo.

Adsorção em carvão ativado
Os ensaios com CAG consistiram em uma única 
réplica e ocorreram por percolação em colunas 
com diâmetro de 1,3 cm onde foram avaliadas 
alturas de 10 e 25 cm e submetidas a uma vazão 
média de 0,07 mL.s. O carvão foi lavado e seco a 
100ºC e, em seguida, compactado manualmente 
dentro da coluna através de cinco golpes leves 
contra bancada. A Figura 4.10 ilustra a coluna de 
percolação utilizada nos ensaios de CAG.

4.3.4.2 Resultados e discussão
A determinação das condições ótimas dos trata-
mentos físico-químicos de C/F e POA é apresen-
tada a seguir.

a) C/F
A relação entre as eficiências médias de remoção 
de cor e DQO total para as diferentes condições 
operacionais nos ensaios de C/F está apresenta-
da na Figura 4.11. 

A Figura 4.12 apresenta a estimativa dos efeitos principais dos fatores variáveis na 
eficiência de remoção de cor e DQO quando ocorre mudança do nível mais baixo (-) 
para o nível mais alto (+) para os ensaios de C/F.

Figura 4.10

Coluna de 
percolação 
empregada nos 
ensaios de CAG.
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Observa-se uma remoção máxima dos 
valores médios de cor e DQO em torno de 
33 e 16% respectivamente. Em relação 
à remoção de cor, pode-se concluir que 
todos os fatores interferem no processo, 
mas de forma moderada em função da 
eficiência do tratamento. Os principais 
fatores intervenientes na remoção de 
DQO foram as condições de mistura tan-
to de floculação quanto de coagulação. 
As condições de ensaio consideradas 
ótimas, priorizando-se a remoção de cor, 
foram aquelas respectivas ao ensaio 8.

b) POA
Os resultados médios obtidos de eficiência de remoção de cor e DQO para diferentes 
condições operacionais nos ensaios de POA estão representados na Figura 4.13.

A Figura 4.14 apresenta a estimativa dos efeitos principais dos fatores variáveis na 
eficiência de remoção de cor e DQO, quando ocorre mudança do nível mais baixo (-) 
para o nível mais alto (+) para os ensaios de POA.

Figura 4.11
Eficiências de remoção de cor e 
DQO total nos ensaios de C/F.
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Figura 4.12
Avaliação dos efeitos principais dos fatores variáveis para os ensaios de C/F (A) Cor; 
(B) DQO total.
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Figura 4.13 Eficiências de remoção de cor e DQO total nos ensaios de POA.

Figura 4.14
Avaliação dos efeitos principais dos fatores variáveis para os ensaios de POA (A) 
Cor; (B) DQO total.
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Observa-se uma remoção máxima média de cor e DQO em torno de 90 e 80%, respec-
tivamente. Em relação à remoção de cor, pode-se concluir que esta é moderadamente 
afetada pela proporção dos reagentes e pelo tempo de reação. Já na remoção de DQO, 
o fator mais significativo foi a concentração de Fe2+, indicando que a concentração 
de H2O2 foi suficiente. Já o tempo de reação e o pH influenciaram em menor grau. As 
condições de ensaio consideradas ótimas, priorizando-se a remoção de cor, foram 
aquelas respectivas ao ensaio 5.

c) Caracterização coletiva convencional das amostras
A Tabela 4.23 apresenta os resultados da caracterização coletiva convencional do lixi-
viado pré e pós-tratamento.

Tabela 4.23 > Caracterização coletiva convencional das amostras

Bruto C/F POA CAG

Parâmetros Unid Média Desvio  
padrão

Média Desvio 
padrão

Média Desvio 
padrão

Média Desvio 
padrão

DQO mg/L 2971 120 2331 555 773 94 2129 130

DBO5 mg/L 115 7 125 21 100 14 145 7

DBO/DQO - 0,04 0 0,06 0 0,13 0 0,07 0

pH - 8,24 0,18 7,59 0,08 7,56 0,79 8,30 0,31

NTK mg/L 1579 105 1655 18 1652 20 1655 18

N-NH3 mg/L 1516 158 1539 12 1536 11 1539 12

Alcalinidade mg/L 7595 647 6405 570 4203 630 6991 1035

Cloretos mg/L 2200 63 2211 47 2200 63 2255 78

Fósforo mg/L 81 13 71 13 38 4 70 13

SST mg/L 15 5 44 14 39 11 53 15

SSF mg/L 6 1 25 5 25 4 27 5

SSV mg/L 10 4 18 12 14 9 25 16

Cádmio mg/L < 0,005 - < 0,005 - < 0,005 - < 0,005 -

Chumbo mg/L < 0,05 - < 0,05 - < 0,05 - < 0,05 -

Cromo mg/L 0,16 0,05 0,13 0,05 0,02 0,01 0,17 0,05

Ferro mg/L 4,24 1,61 3,30 1,30 2,08 0,22 1,75 0,15

Zinco mg/L 0,03 0,01 0,07 0,02 0,16 0,05 0,02 0,01

Em relação à remoção de cor e poluentes orgânicos, pode-se observar uma eficiência 
maior de remoção no tratamento por POA em relação aos demais tratamentos. Houve 
maior remoção de cor em relação à remoção de DQO no POA. Esse comportamento 
pode ser justificado pela formação de produtos intermediários estáveis que reque-
rem mais tempo para oxidação. Nota-se também um aumento significativo da relação 
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DBO/DQO, indicando que o POA atribuiu biodegradabilidade ao efluente, e um signifi-
cativo decréscimo da alcalinidade, que pode ser atribuído à reação de PO4

3- e CO3
2- com 

o radical hidroxila (OH).

Os tratamentos físico-químicos não atuaram significativamente na remoção de nu-
trientes, com exceção do POA/Fenton, que apresentou uma remoção de 46% do fósfo-
ro inicial presente no lixiviado bruto.

A concentração de sólidos suspensos totais no lixiviado pós-C/F e pós-POA aumentou 
consideravelmente, significando uma intensa geração de lodo após a etapa de trata-
mento. Esse resultado é reforçado pela baixa relação SSV/SST (< 0,5) em relação à SSV/
SST do lixiviado bruto (0,66), indicando a natureza inorgânica do lodo. O aumento da 
concentração de sólidos suspensos totais no lixiviado pós-CAG pode estar associado à 
lavagem inicial ineficiente do carvão.

O POA e o CAG apresentaram uma remoção de ferro significativa. Esse resultado já 
era esperado devido ao fato de que o carvão ativado apresenta elevada capacidade 
de remoção de íons metálicos, função tanto de sua grande área superficial específica 
quanto de sua afinidade eletrônica por esse tipo de composto. No POA, essa remoção 
pode estar associada ao fato de que o processo utiliza o Fe2+ como catalisador da rea-
ção de oxidação pelos radicais hidroxila.

d) Caracterização coletiva específica das amostras
DQO inerte
Os resultados finais de DQO inerte do lixiviado pré e pós-tratado com os valores corri-
gidos estão detalhados na Tabela 4.24.

Tabela 4.24 > Fração inerte das amostras

Bruto C/F POA CAG

DQO inicial (mg/L) 2056 2635 1129 470

DQO final Amostra (mg/L) 1315 2184 656 349

DQO final Glicose (mg/L) 222 219 368 152

DQO inerte (mg/L) 1093 1965 288 197

DQO inerte corrigida (mg/L) 1366 (1,25x) 1965 (1,00x) 288 (1,00x) 1914 (4,13x)

% DQO inerte 44,6 74,6 58,1 41,9

 * Após correção pelo fator de diluição

Observou-se que o tratamento por C/F elevou a fração de DQO inerte do lixiviado 
para 74,6%. Esse fato pode estar associado às reações entre os compostos presentes 
no lixiviado e os compostos derivados do agente coagulante na presença de água. O 
tratamento através do CAG praticamente não interfere na fração de DQO inerte do 
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efluente, provavelmente por predominarem mecanismos físicos de remoção de po-
luentes orgânicos. Já para o POA, mesmo com uma elevada eficiência de remoção de 
compostos orgânicos, a fração de DQO inerte ao POA é reduzida em aproximadamente 
50%. A redução da fração de DQO inerte pode ser justificada pela quebra de compos-
tos com estruturas moleculares mais complexas durante a oxidação, que mesmo não 
sendo removidos totalmente, geram compostos intermediários de estruturas mole-
culares mais simples que, provavelmente, não requerem o processo de hidrólise para 
serem removidos biologicamente.

Biodegradabilidade aeróbia
Na Figura 4.15 estão apresentados os valores de biodegradabilidade aeróbia do lixi-
viado bruto e após o tratamento físico-químico obtidos pelo método de Zahn-Wellens 
(OECD, 1995).

Para os cálculos de biodegradabilidade máxima, a fração de substrato oxidada para o 
catabolismo (fe) considerada foi 0,7. O lixiviado bruto apresentou biodegradabilidade 
aeróbia máxima de 51%. Todos os tratamentos físico-químicos reduziram a biodegra-
dabilidade do lixiviado, com exceção do POA. O aumento da biodegradabilidade (51% 
no lixiviado bruto e 60% no lixiviado pós-POA) observado nos ensaios de POA reforça as 
hipóteses levantadas até então, indicando que um sistema POA aumenta a biodegrada-
bilidade do efluente. Observou-se também que 15 dias de incubação foram suficientes 
para quantificar a biodegradabilidade máxima do lixiviado com tais características. 

Distribuição de massa molecular
Na Figura 4.16 são apresentadas as caracterizações das frações obtidas da ultrafiltra-
ção das amostras de lixiviado bruto e após os ensaios de tratamento físico-químico.

Figura 4.15 Biodegradabilidade aeróbia das amostras.
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Observa-se que para o lixiviado bruto a maior parte da matéria orgânica, aproximada-
mente 50%, apresenta baixa massa molecular (menor que 1 kDa), retratando o estágio 
avançado de degradação do mesmo. A presença da parcela denominada ‘outros’ é 
significativa em todas as frações de massa molecular do lixiviado bruto. Acredita-se 
que seja constituída de compostos refratários que conferem características de baixa 
biodegradabilidade ao lixiviado, o que pode demandar tratamento físico-químico ou 
combinado (conjugação de processos físico-químicos e biológicos), muito embora seja 
necessária uma caracterização melhor dos compostos que constituem essa fração.

A C/F removeu, principalmente, compostos entre 1 e 10 kDa e proteínas de massa mole-
cular menor que 1 kDa. Entretanto, esse tipo de tratamento contribuiu para a formação 
de compostos denominados ‘outros’ de massa molecular menor que 1 kDa, o que, as-
sociado aos resultados de DQO inerte, reforça a hipótese de que essa fração seja cons-
tituída de compostos refratários. A formação desses compostos pode estar associada à 
eventual quebra de compostos de alta massa molecular durante o processo de C/F.

Figura 4.16
Distribuição de massa molecular em termos de concentração de DQO para (A) 
lixiviado bruto, (B) para C/F, (C) para POA e (D) para CAG.
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chamando a atenção para a questão da eutrofização dos corpos receptores. Segun-
do, a análise do levantamento de custo revela a inviabilidade econômica do proces-
so no atual contexto. O tratamento com hidróxido de cálcio mostrou-se satisfatório 
na remoção de cor e turbidez, bem como para outros parâmetros físico-químicos de 
relevância ambiental. No entanto, a aplicação de hidróxido de cálcio não se revelou 
eficaz para remover matéria orgânica, resultado também verificado com a aplicação 
de estruvita.   Entre as demais técnicas estudadas, coagulação/floculação, reagente 
de Fenton e adsorção por carvão ativado, destaca-se o reagente de Fenton. Esse pro-
cesso oxidativo permitiu excelentes remoções de cor e DQO total, além de reduzir a 
DQO inerte e, consequentemente, atribuir biodegradabilidade ao efluente. Contudo, 
a geração de lodo proveniente de tais processos deverá ser melhor estudada para se 
encontrarem formas alternativas de aproveitamento.
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4.3.4.3 Conclusões
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de cor e DQO total de 90 e 80%, respectivamente, além de atuar principalmente em 
compostos de alta massa molecular, reduzindo a DQO inerte do lixiviado bruto de 53,2 
para 25,5% e, atribuindo, assim, biodegradabilidade ao efluente. Entretanto, além de 
apresentar complexidade na aplicação em escala real, essa técnica apresentou grande 
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pós-tratamento, para remoção de compostos recalcitrantes.

A precipitação química tem sido empregada principalmente na remoção de compostos 
não biodegradáveis, amônia e metais pesados. No estudo apresentado, foi explorado 
o emprego da estruvita e de hidróxido de cálcio para remoção da amônia. No caso 
da estruvita, os resultados foram efetivos para a remoção da amônia em lixiviados 
contendo um valor médio de 1800 mg/L de N-NH4

+
. O processo demonstrou ser rápido 

e com uma considerável simplicidade operacional, contudo devem-se ressaltar dois 
pontos. Primeiro, um excesso de fósforo que passa a estar presente no efluente final, 
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5.1 Introdução
O lixiviado proveniente de aterros sanitários apresenta altas concentrações de ma-
téria orgânica, bem como quantidades consideráveis de substâncias inorgânicas que 
atingem os corpos d’água comprometendo sua qualidade e trazendo sérias consequ-
ências para a saúde pública na ausência de tratamentos adequados. Os pesquisadores 
da área de resíduos sólidos urbanos têm dado destaque à elevada concentração de 
amônia dos lixiviados de aterro sanitário. Nesse contexto, a utilização de lagoas de 
estabilização no tratamento de lixiviados tem tido ampla utilização pelos gestores dos 
aterros sanitários no Brasil, em que pesem as dificuldades operacionais, a necessidade 
de grandes superfícies para a instalação dessas unidades de tratamento e, finalmente, 
as eficiências relativamente baixas alcançadas no tratamento. Essas dificuldades suge-
rem, efetivamente, a necessidade de trabalhos exaustivos de pesquisa com o objetivo 
de melhorar a eficiência de tratamento em razão de um efluente com características 
complexas, a exemplo dos lixiviados de aterros sanitários, tanto do ponto de vista 
quantitativo como qualitativo. 

Neste capítulo são apresentados os estudos na área de lagoas de estabilização, pela 
Universidade Federal de Santa Catarina (UFSC), Universidade Federal de Minas Gerais 
(UFMG) e Universidade Estadual de Londrina (UEL). No trabalho da UFSC, realizou-se 
uma pesquisa através de um sistema de tratamento compreendendo uma unidade de 
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tratamento biológico por meio de três lagoas em série. No trabalho da UFMG, o siste-
ma implantado foi um aparato experimental em escala demonstrativa composto por 
uma série de lagoas facultativas e aeradas. Finalmente, na UEL estudaram-se lagoas 
aeróbias aeradas de mistura completa. 

Na sequência do capítulo são, portanto, apresentados os detalhes da concepção dos 
experimentos, os procedimentos experimentais realizados, o dimensionamento dos 
sistemas, o monitoramento realizado, bem como os resultados experimentais e as efi-
ciências de tratamento alcançados. Os resultados obtidos pelas equipes de pesquisa 
devem ser utilizados criteriosamente como referência indicativa de controle e moni-
toramento dos sistemas de tratamento específicos.

5.2 Princípios gerais do tratamento de efluentes em lagoas
No Brasil, para o tratamento dos lixiviados utiliza-se, com grande frequência, sistemas 
de lagoas em série (anaeróbias, facultativas, maturação), nos quais ocorre a remoção da 
matéria orgânica dos lixiviados pela ação das bactérias. Existe, ainda, a possibilidade de 
recirculação do lixiviado para o aterro, que atenua e dilui os compostos produzidos pela 
atividade biológica e reações de depuração que ocorrem no aterro sanitário (PIÑEDA, 
1998). Os grandes problemas da aplicação de lagoas no tratamento de lixiviado têm re-
sidido nas baixas eficiências obtidas no tratamento (QASIM; CHIANG, 1994) e no fato de 
que a maioria dos projetistas ainda dimensiona essas unidades a partir dos parâmetros 
que devem ser utilizados no dimensionamento de lagoas que tratam esgoto doméstico. 

As lagoas de estabilização constituem a forma mais simples para o tratamento dos 
esgotos domésticos e industriais, utilizando-se diversas variantes dessas unidades com 
diferentes níveis de simplicidade operacional e requisitos de área, tendo como princi-
pal objetivo a remoção de matéria carbonácea. É ainda o processo mais indicado para 
regiões tropicais segundo Von Sperling (2002). As lagoas de estabilização são regu-
ladas pelas condições climáticas de temperatura, intensidade e duração da luz solar, 
sendo significativamente favorecidas em regiões de clima tropical e subtropical, como 
é o caso do Brasil. Dessa forma, tornam-se relevantes os estudos regionais sobre o 
comportamento do processo a fim de aperfeiçoar o processo natural. A facilidade de 
construção, operação e manutenção das lagoas, assim como os custos relativamente 
acessíveis são atrativos que tornam essa técnica de tratamento bastante solicitada para 
os lixiviados. Os sistemas de lagoas de estabilização são considerados, entre os métodos 
de tratamento de águas residuárias e industriais, os mais simples, econômicos e eficien-
tes (MORENO et al, 1988; MENDONÇA, 1990). Suas vantagens em relação a outros tipos 
de tratamento têm sido destacadas como: alta remoção da carga orgânica, redução de 
coliformes fecais, além dos custos operacionais e de manutenção mínimos.
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As lagoas de estabilização são classificadas de acordo com a atividade metabólica 
predominante na degradação da matéria orgânica, tais como: anaeróbias, facultati-
vas e de maturação ou aeróbias, com variantes segundo a intensificação do processo 
como, por exemplo, lagoas com plantas macrófitas, aeradas, de alta taxa de degra-
dação e outras (FERREIRA; GIORDANO; RITTER, 2003). Elas podem ser distribuídas 
em diferentes números e combinações a fim de se alcançar a qualidade padrão re-
queridas para o efluente (PEARSON, 1995). Seu tamanho é estabelecido com base 
nas relações teóricas e empíricas dos resultados esperados, e o tempo de retenção 
hidráulica é estimado dependendo da qualidade do efluente que se pretende alcan-
çar (KELLNER; PIRES, 2000). A experiência com lagoas de estabilização mostra que a 
configuração mais adequada para remoção do material orgânico é a série anaeróbia 
+ facultativa + maturação. No entanto, os critérios de projeto devem ser modificados 
se a remoção de microorganismos patogênicos for o principal objetivo do tratamento 
(CHERNICHARO; VON SPERLING, 2002).

5.2.1 Lagoas anaeróbias
As lagoas anaeróbias constituem-se em uma forma alternativa de tratamento no 
qual a existência de condições estritamente anaeróbias é essencial, sendo, em geral, 
responsáveis pelo tratamento primário dos esgotos. Nelas, a degradação da matéria 
orgânica é realizada por bactérias formadoras de ácidos orgânicos e por bactérias me-
tanogênicas. São dimensionadas para receber cargas orgânicas elevadas, resultando 
na ausência de oxigênio dissolvido no meio líquido (UEHARA; VIDAL, 1989). No balan-
ço de oxigênio, a produção pela fotossíntese e pela reaeração atmosférica são, nesse 
caso, desprezíveis (VON SPERLING, 2002).	  

Esse tipo de lagoa representa uma alternativa para a remoção de poluentes orgânicos, 
porém, deve ser aplicada na etapa inicial do tratamento, uma vez que, como qual-
quer outro reator anaeróbio, produz efluente com ausência de oxigênio dissolvido e 
concentrações indesejáveis de amônia e sulfetos, fazendo-se necessária uma etapa 
posterior de tratamento com base em processos biológicos aeróbios (MONTEGGIA; 
SOBRINHO, 1999). 

Segundo Von Sperling (1996), a estabilização em condições anaeróbias é lenta pelo 
fato de a taxa reprodutiva das bactérias anaeróbias serem baixas. Assim, a eficiência 
de redução de demanda bioquímica de oxigênio (DBO) é em torno de 50 e 60%, tendo 
maior eficiência no verão (temperatura acima de 15ºC), em virtude da maior ativi-
dade microbiana em temperaturas elevadas. Para o dimensionamento de uma lagoa 
anaeróbia para esgoto doméstico são utilizados valores para o Tempo de Detenção 
Hidráulica (TDH) que variam de um a cinco dias; 0,1 a 0,3 kgDBO

5.m
3.d para a Taxa de 

Aplicação Volumétrica; e 2 a 5 m de profundidade. A eficiência de remoção em termos 
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de DBO é da ordem de 50 a 60% e, para sólidos, de aproximadamente 60%. A DQO 
de um esgoto doméstico medianamente concentrado é tipicamente igual a 400 mg/L 
(JORDÃO; PESSOA, 2005), enquanto em lixiviados de aterros jovens pode facilmente 
ultrapassar os 5.000 mg/L. Tanto no tratamento de esgoto doméstico como no de 
lixiviado, a adoção de lagoas determina necessidade de grandes áreas. A concentração 
em termos de matéria orgânica no lixiviado facilmente supera em dez vezes o esgoto 
doméstico (BIDONE, 2008). 

5.2.2 Lagoas facultativas
As lagoas facultativas são a variante mais simples dos sistemas de lagoa de estabi-
lização. Basicamente, o processo consiste na retenção de efluentes líquidos por um 
período de tempo longo o bastante para que os processos naturais de estabilização 
da matéria orgânica se desenvolvam (VON SPERLING, 2002). Podem funcionar como 
primárias e secundárias, podendo receber afluente bruto ou tratado por outro sistema, 
como uma lagoa anaeróbia ou reator anaeróbio (MENDONÇA, 1990). As cargas apli-
cadas são de 100 a 400 kg DBO/ha.dia para que haja condições de desenvolvimento 
da biomassa algal, o que confere coloração verde escura na coluna d’água, ocasio-
nalmente pode aparecer coloração rósea (sinal de sobrecarga orgânica) e presença da 
bactéria redutora de sulfato (MARA, 2005).

No seu dimensionamento, devem ser considerados o tempo de detenção hidráulica, 
a profundidade e as cargas orgânicas aplicadas em função da temperatura, latitu-
de, exposição solar, altitude, evaporação, pluviometria e outros fatores locais. Devem 
ser observados também os regimes hidráulicos (fluxo pistão, fluxo disperso e mistura 
completa) e pode ser adotada nos cálculos a remoção de DBO

5 segundo uma rea-
ção de primeira ordem (VON SPERLING, 2002; ZANOTELLI et al, 2002). Nesse sistema, 
forma-se uma camada superior, na qual predominam as condições aeróbias, e uma 
camada junto ao fundo, na qual predominam as condições anaeróbias. O suprimento 
de oxigênio na camada aeróbia das lagoas facultativas é controlado pelas algas e pela 
reaeração através da interface ar/água. A zona facultativa desse sistema corresponde 
à região que apresenta variação entre presença e ausência de oxigênio dissolvido, atu-
ando parte do tempo em aerobiose e parte em anaerobiose (KELLNER; PIRES, 1998). 

A presença de algas nas lagoas facultativas contribui diretamente para oxigenação da 
massa líquida, modificação do pH e assimilação de nutrientes. Indiretamente, as algas 
contribuem para a volatilização da amônia e a precipitação dos fosfatos, proporcio-
nando maior grau de depuração da água residuária. Numa lagoa facultativa, as algas 
desempenham um papel fundamental. A sua concentração é mais elevada do que das 
bactérias, fazendo com que o líquido na superfície da lagoa seja predominantemente 
verde. Para Mendonça (2000), a quantidade de algas nas lagoas varia de 40 a 300 mg/L 
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(em peso seco) ou 104 a 106 células/mL. A concentração de algas na lagoa facultativa 
depende da carga aplicada e da temperatura, em termos de clorofila A, normalmente 
encontra-se entre 500 e 2000 μg/L (MARA, 2005); em termos de sólidos em suspensão, 
a concentração é usualmente inferior a 200 mg/L (ARCEIVALA, 1981).

As bactérias heterótrofas, através dos processos de oxidação, atuam sobre a matéria 
orgânica convertendo-a em biomassa, dióxido de carbono, amônia e fosfatos, os quais 
serão utilizados pelas algas como nutrientes (BRITO, 1994). Portanto, nesses sistemas 
existe uma interação complementar entre as algas e bactérias, embora certas espécies 
de algas presentes possam utilizar material orgânico diretamente. 

5.2.3 Lagoas facultativas aeradas
As lagoas aeradas têm sido utilizadas com sucesso para tratamento de despejos do-
mésticos de pequenas e médias cidades e para tratamento de despejos orgânicos de 
atividades industriais (MAEKAWA; LIAO; FENG, 1995), constituindo uma alternativa 
de tratamento frente a problemas de maus odores, baixa eficiência na remoção de 
nitrogênio e carbono e necessidade de grandes áreas, não superando 10% das áreas 
ocupadas pelos sistemas convencionais de lagoas devido a uma maior profundidade 
(3 a 5 m) e menor tempo de retenção (FLORES; PERRUOLO; FERNANDÉZ, 2000). Essas 
lagoas são semelhantes às lagoas naturais, porém possuem um sistema de aeração 
mecânica, cuja principal finalidade é introduzir oxigênio ao meio líquido. Elas devem 
receber despejos que já passaram pelo menos por tratamentos preliminares. A adição 
de aeradores nas lagoas facultativas tem também como objetivo a mistura do efluente 
que promoverá (SILVA; MARA, 1979):

Minimização da ocorrência de curtos-circuitos hidráulicos;• 

Minimização da ocorrência de zonas estagnadas;• 

Homogeneização da distribuição no sentido vertical da DBO, algas e  • 
oxigênio;

Transporte para a zona fótica superficial das algas não motoras que ten-• 
dem a sedimentar;

Transporte para as camadas mais profundas do oxigênio produzido pela • 
fotossíntese na zona fótica.

A agitação artificial/aeração é sugerida para as lagoas de tratamento secundário para 
criar uma condição de mistura e controlar a proliferação de algas, mas não é reco-
mendada para as lagoas primárias, porque podem ocorrer efeitos adversos na efici-
ência. De acordo com Von Sperling (1996), as lagoas aeradas de mistura completa são 
essencialmente aeróbias e os aeradores garantem a oxigenação do meio e mantêm os 
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sólidos em suspensão. Já as lagoas aeradas facultativas possuem aeração parcial, nor-
malmente superficial, o que mantém a estratificação da coluna d’água e a anaerobiose 
das camadas mais profundas. O tempo de detenção hidráulica das lagoas facultativas 
aeradas varia de cinco a dez dias, conforme o grau de tratamento desejado e da carga 
aplicada (CHERNICHARO; VON SPERLING, 2002). A utilização de aeradores nas lagoas 
de estabilização possui os seguintes inconvenientes: consumo de energia; criação de 
uma biomassa floculada em suspensão; aparecimento de espumas e difusão de bruma 
de aerossóis formados de germes bacterianos, plâncton e sais minerais, entre outros. 
Tem, porém as seguintes vantagens: mistura da massa líquida, impedindo a estratifi-
cação das camadas líquidas, aeração do meio e volatilização (stripping) de compostos 
tóxicos como o NH3.

5.2.4 Lagoas aeradas de mistura completa
Lagoas aeradas aliam as vantagens dos sistemas de tratamento aeróbio e certa sim-
plicidade de operação. Esse sistema permite a oxidação do nitrogênio amoniacal até 
o estágio de nitrito ou nitrato, sendo que, quando o processo é dimensionado para 
nitrificação, há o consumo correspondente de oxigênio. Se houver uma remoção pré-
via do nitrogênio amoniacal do efluente ou parte dele antes do processo de aeração, 
haverá redução do custo de aeração e também diminuição do consumo da alcalini-
dade do efluente durante o processo de nitrificação. As lagoas aeradas funcionam 
como um reator biológico de crescimento suspenso, sem recirculação do lodo, tendo 
profundidade entre 2,5 e 5,0 m. A aeração é feita por meio de aeradores mecânicos ou 
sopradores de ar. No caso das lagoas aeradas aeróbias, os aeradores, além de fornecer 
oxigênio, promovem a mistura da massa líquida, deixando os micro-organismos em 
suspensão. Consequentemente, é preciso que o efluente passe por uma lagoa de de-
cantação após o período de aeração.

O tempo de detenção típico em lagoas aeradas é de dois a quatro dias. Já o tempo de 
decantação é mais baixo, dois dias, sendo que a lagoa de decantação pode acumular 
lodo por vários anos. A lagoa aerada de mistura completa atua de forma similar aos 
tanques de aeração do sistema de lodos ativados. A principal diferença é a inexistência 
de recirculação de sólidos, característica essencial do sistema de lodos ativados. Em fun-
ção disso, a concentração de biomassa nas lagoas aeradas atinge um determinado valor 
definido pela disponibilidade de substrato (DBO) afluente. A concentração de sólidos 
em suspensão nas lagoas aeradas é de 20 a 30 vezes menor do que no sistema de lodos 
ativados, o que justifica o melhor desempenho deste último (VON SPERLING, 1996).

As lagoas aeradas podem ser uma alternativa interessante para o tratamento de lixi-
viados, pois são muito mais simples de serem operadas do que os sistemas de lodos 
ativados e, ao mesmo tempo, são eficazes na transferência de oxigênio no meio líqui-
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do, processo limitado nas lagoas de estabilização tradicionais devido à cor escura do 
líquido e consequente limitação da fotossíntese.

5.2.5 Lagoas de maturação
As lagoas de maturação são empregadas geralmente como o último estágio em uma 
série de lagoas, ou após tratamento biológico convencional (lodos ativados, filtros bio-
lógicos). São lagoas predominantemente aeróbias em virtude da remoção de grande 
parte da carga orgânica nos tratamentos precedentes, que possibilitam um polimento 
no efluente de qualquer dos sistemas de lagoas de estabilização. Constituem-se numa 
alternativa bastante econômica à desinfecção do efluente, substituindo métodos mais 
convencionais, como a cloração (VON SPERLING; VON SPERLING, 2002). A função pri-
mária das lagoas de maturação é a remoção dos micro-organismos patogênicos. A 
eliminação dos patógenos dos efluentes nas lagoas de maturação depende principal-
mente da exposição dos micro-organismos à luz solar (UV), sendo de grande impor-
tância a profundidade da lagoa para a penetração da radiação solar na coluna d’água 
(MAYNARD; OUKI; WILLIAMS, 1999). No entanto, nesses sistemas de lagoas somente 
uma fração da DBO sofre redução, porém sua contribuição na remoção de nitrogênio 
e fósforo é significante por meio de volatilização, precipitação e assimilação pela bio-
massa algal (MARA et al, 1992). A inativação de bactérias e vírus ocorre principalmente 
pela prolongada exposição à radiação solar (raios UV). 

Dessa maneira, o dimensionamento de lagoas de maturação depende de fatores como 
temperatura, radiação solar, pH, concentração de OD e do regime hidráulico adota-
do. Essas unidades de tratamento podem atingir elevadas eficiências na remoção de 
coliformes (E > 99,9) para que possam ser cumpridos os padrões da legislação (VON 
SPERLING, 2002). Nesse tipo de lagoa, ocorre a maior diversidade de algas, com predo-
mínio dos gêneros sem mobilidade, sendo frequentemente colonizadas por zooplânc-
ton e peixes, podendo ainda surgir macrófitas se não houver adequada manutenção 
do sistema. Podem ocorrer também, nas lagoas de maturação, menor estratificação 
biológica e físico-química vertical, e oxigenação mais homogênea ao longo do dia em 
relação às facultativas (MARA et al, 1992).

Em regiões de clima tropical e subtropical, a lagoa de maturação promove uma de-
sinfecção natural dos esgotos pela ação de diversos fatores, tais como a elevada tem-
peratura, sedimentação, temo de retenção hidráulico, insolação, pH, OD, escassez de 
alimentos, herbivoria, competição biológica e presença de compostos tóxicos (MARA 
et al, 1992; VON SPERLING, 1996; KELNER; PIRES, 1998; MAYNARD; OUKI; WILLIAMS, 
1999). O regime de mistura também é considerado, por muitos autores, impactante na 
redução de coliformes fecais nessas unidades, sendo um fator dependente do projeto 
da lagoa e das condições climáticas locais (BRISSAUD et al, 2003). 

As lagoas de maturação podem ter o objetivo de complementar a remoção de matéria 
orgânica, promovendo o polimento da DBO remanescente do tratamento secundário, 
porém essa remoção é limitada a 10 a 25% em cada lagoa (MARA, 2005). Essas lagoas 
também contribuem para a remoção de nitrogênio e fósforo por meio dos mecanis-
mos de volatilização, precipitação e assimilação algal (MARA et al, 1992). As lagoas de 
maturação associadas ao pré-tratamento anaeróbio são também indicadas quando 
se pretende remover nitrogênio e fósforo do efluente final, em função das condições 
favoráveis de pH. 

A menor produção de CO
2 devido à baixa carga orgânica associada à maior atividade 

de fotossíntese que o consome pode resultar em elevado valor de pH, favorecendo a 
formação de amônia molecular que pode se desprender da fase líquida. Ao mesmo 
tempo, favorece-se uma maior concentração de íon fosfato e, em consequência, a 
sua precipitação na forma de fosfato de cálcio, por exemplo (VAN HAANDEL; LETTIN-
GA, 1994). As lagoas de maturação oferecem um número importante de vantagens 
técnicas em processos multiestágios, inclusive servindo como bypass nos tratamen-
tos secundários, caso tenham problemas durante o processo ou recebam uma vazão 
acima do normal (YAN; JAMESON, 2004). De acordo com Cavalcanti et al (2001), a 
denominação de lagoas de polimento ou maturação é para distinguirem-se de lago-
as de estabilização, uma vez que o primeiro sistema se refere ao pós-tratamento de 
efluentes e o segundo, ao tratamento de esgoto bruto.

5.3 Sistemas estudados no Prosab

5.3.1 Sistema estudado pela UFSC: lagoas anaeróbias e fotossintéticas
O lixiviado oriundo do tanque de equalização do aterro sanitário era encaminhado ao 
Laboratório Experimental de Resíduos Sólidos, da Universidade Federal de Santa Cata-
rina, por transporte em caminhão-tanque, e depositado em um tanque de armazena-
mento de fibra de vidro com capacidade de 5m3 provido de tampa. Desse tanque, por 
meio de uma bomba centrífuga, o lixiviado era então encaminhado para o tanque de 
equalização com volume de 1 m3 (P0), de onde era bombeado para as lagoas de trata-
mento com uma vazão pré-determinada de 200 L/dia. A comunicação entre as lagoas 
ocorria por gravidade. Neste estudo foram utilizadas três lagoas em série, em escala 
piloto, construídas em fibra de vidro, interligadas entre si por meio de canalizações de 
PVC e contando, ainda, com registros para controle do fluxo entre elas para permitir a 
manutenção das mesmas, sem que houvesse qualquer interferência entre elas. A lagoa 
de estabilização L1 possui formato cilíndrico, as lagoas L2 e L3 têm formato retangular. 
O esquema do sistema de lagoas está apresentado na Figura 5.1.
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As lagoas de maturação podem ter o objetivo de complementar a remoção de matéria 
orgânica, promovendo o polimento da DBO remanescente do tratamento secundário, 
porém essa remoção é limitada a 10 a 25% em cada lagoa (MARA, 2005). Essas lagoas 
também contribuem para a remoção de nitrogênio e fósforo por meio dos mecanis-
mos de volatilização, precipitação e assimilação algal (MARA et al, 1992). As lagoas de 
maturação associadas ao pré-tratamento anaeróbio são também indicadas quando 
se pretende remover nitrogênio e fósforo do efluente final, em função das condições 
favoráveis de pH. 

A menor produção de CO2 devido à baixa carga orgânica associada à maior atividade 
de fotossíntese que o consome pode resultar em elevado valor de pH, favorecendo a 
formação de amônia molecular que pode se desprender da fase líquida. Ao mesmo 
tempo, favorece-se uma maior concentração de íon fosfato e, em consequência, a 
sua precipitação na forma de fosfato de cálcio, por exemplo (VAN HAANDEL; LETTIN-
GA, 1994). As lagoas de maturação oferecem um número importante de vantagens 
técnicas em processos multiestágios, inclusive servindo como bypass nos tratamen-
tos secundários, caso tenham problemas durante o processo ou recebam uma vazão 
acima do normal (YAN; JAMESON, 2004). De acordo com Cavalcanti et al (2001), a 
denominação de lagoas de polimento ou maturação é para distinguirem-se de lago-
as de estabilização, uma vez que o primeiro sistema se refere ao pós-tratamento de 
efluentes e o segundo, ao tratamento de esgoto bruto.

5.3 Sistemas estudados no Prosab

5.3.1 Sistema estudado pela UFSC: lagoas anaeróbias e fotossintéticas
O lixiviado oriundo do tanque de equalização do aterro sanitário era encaminhado ao 
Laboratório Experimental de Resíduos Sólidos, da Universidade Federal de Santa Cata-
rina, por transporte em caminhão-tanque, e depositado em um tanque de armazena-
mento de fibra de vidro com capacidade de 5m3 provido de tampa. Desse tanque, por 
meio de uma bomba centrífuga, o lixiviado era então encaminhado para o tanque de 
equalização com volume de 1 m3 (P0), de onde era bombeado para as lagoas de trata-
mento com uma vazão pré-determinada de 200 L/dia. A comunicação entre as lagoas 
ocorria por gravidade. Neste estudo foram utilizadas três lagoas em série, em escala 
piloto, construídas em fibra de vidro, interligadas entre si por meio de canalizações de 
PVC e contando, ainda, com registros para controle do fluxo entre elas para permitir a 
manutenção das mesmas, sem que houvesse qualquer interferência entre elas. A lagoa 
de estabilização L1 possui formato cilíndrico, as lagoas L2 e L3 têm formato retangular. 
O esquema do sistema de lagoas está apresentado na Figura 5.1.
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Na Tabela 5.1 estão listadas as condições operacionais aplicadas nas lagoas de trata-
mento em cada etapa deste estudo: partida, estabilização, período 1, e período 2. A 
partida (três semanas) corresponde ao início de carregamento das lagoas juntamente 
com as quatro semanas posteriores (estabilização); o período 1 (13 semanas) corres-
ponde à estabilização das condições operacionais das lagoas após o carregamento ini-
cial; o período 2 (39 semanas) corresponde ao funcionamento em condições normais, 
com as lagoas sujeitas às variações de cargas e ambientais (diárias e sazonais). Na 
Figura 5.2 tem-se uma foto do sistema piloto de tratamento estudado.

Tabela 5.1 > Síntese das características físicas e condições operacionais das lagoas

Condições Aplicadas Partida Período 1 Período 2 
L1 L2 L3 L1 L2 L3 L1 L2 L3

Tempo (semanas) 1ª  a  7ª 8ª a 21ª 22ª a 61ª

Comprimento (m) - 4,36 - 4,36 - 4,36

Largura (m) - 2,4 - 2,4 - 2,4

Diâmetro 1,85 - 1,85 - 1,85 -

Profundidade (m) 1,85 0,6 1,85 0,6 1,85 0,8 0,6

Volume (m3) 5 6,25 5 6,25 5 8,37 6,25

TRH (dias) 0 25 31 25 42 31

Vazão alimentação (L/d) 0 200 200

Inicialmente, o lixiviado passa pela lagoa L1 para redução da matéria orgânica e mine-
ralização do nitrogênio orgânico. As lagoas L2 e L3 são fotossintéticas, pois são lagoas 
rasas, e nelas ocorre o desenvolvimento de algas nas camadas mais superficiais e ilumi-
nadas, proporcionando oxigenação do meio e maior grau de depuração do lixiviado. 

Figura 5.1 Fluxograma do sistema de lagoas de estabilização em série.
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5.3.1.1 Operação e monitoramento
No que se refere à partida do sistema 
de lagoas de tratamento de lixiviado, 
foram realizadas as devidas adaptações 
das unidades, projetadas conforme tra-
balho realizado no Prosab, Tema 3, Edi-
tal 4 (2006), objetivando a otimização 
do sistema proposto. Foram efetuados, 
primeiramente, testes hidráulicos de 
forma a garantir o bom funcionamen-
to das unidades e, posteriormente, o 
carregamento das lagoas. Para o carre-
gamento inicial das lagoas, utilizou-se 
o procedimento descrito pela Cetesb 

(1989), com temperatura ambiente e introduzindo-se o efluente até que fossem atin-
gidas as condições de projeto. 

Antes da partida do sistema, a lagoa L1 recebeu o lixiviado bruto até seu volume total 
(5m3); e as lagoas L2 e L3 foram preenchidas com água da rede de abastecimento pú-
blico. À medida que a L1 era abastecida, as lagoas L2 e L3 também eram alimentadas 
por gravidade. Com o intuito de evitar uma sobrecarga orgânica nas lagoas L2 e L3, 
foram realizados três carregamentos com diferentes cargas de lixiviados bruto, com 
intervalos de uma semana: primeiro carregamento (diluições de 25% do volume de 
cada lagoa L2 e L3); segundo carregamento (diluição de 50% do volume de cada lagoa 
L2 e L3); terceiro carregamento (diluição de 75% do volume de cada lagoa (L2 e L3). 

Ao final do terceiro carregamento (75%), as lagoas L2 e L3 foram submetidas a um pe-
ríodo de estabilização sem alimentação de quatro semanas. Após esse período, a vazão 
de alimentação do sistema foi ajustada para 200L/dia. O monitoramento semanal foi 
realizado nos pontos: EB = efluente bruto; SL1 = saída da lagoa L1; EL2 = entrada da 
lagoa L2; SL2 = saída da lagoa L2; EL3 = entrada da lagoa L3; e SL3 = saída da lagoa 
L3. Foram medidos: OD, pH, temperatura, condutividade e potencial redox por meio da 
sonda multiparâmetros YSI 6600 V2, além de análises: DQOT, DQOF, DBO, NTK, amônia, 
microscopia ótica, sólidos suspensos, série sólidos (ST, SV e SF), cor, turbidez e cloro-
fila A. A análise qualitativa da biomassa algal via microscopia ótica foi efetuada em 
amostras coletadas nos pontos EB, SL1, SL2 e SL3. Nesses mesmos pontos da análise 
microscópica, foram coletadas amostras para os testes toxicológicos. As análises reali-
zadas e os métodos que observaram o Standard methods for the examination of water 
and wastewater (APHA/AWWA/ WEF, 2005), estão apresentados na Tabela 5.2.

Figura 5.2
Vista geral das lagoas de 
tratamento.

Lagoa 01

Lagoa 03

Lagoa 02
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Tabela 5.2 > Análises realizadas, métodos e frequência de monitoramento

Análises Método FReq

OD (mg/L); Temperatura (oC); pH, Sonda multiparâmetros (YSI 6600 V2) D

Potencial Redox (mV); Condutividade (mS/cm) Sonda multiparâmetros (YSI 6600 V2) D

Cor (UC) Colorimétrico, Espectrofo HACH 4000 D

Turbidez (NTU) Nefelométrico, Turbidímetro HACH 2100N D

DQO Total e Filtrada (mg/L) Colorimétrico, Refluxo Fechado, HACH S

DBO (mg/L) total Manométrico, Medidor de Bancada HACH S

Sólidos Suspensos Totais (mg/L)
Gravimétrico e filtração em membrana de 
acetato de celulose 0,45 µm

S

Sólidos Totais, Fixos e Voláteis (mg/L) Gravimétrico S

Nitrogênio NTK (mg/L)
Destilação Kjeldahl - Bloco Digestor DK20 e 
Neutralizador de gases Scrvbber,

S

Amônia (mg/L)
Destilação Kjeldahl Destilador Semi-automá-
tico UDK 132 , VELP Scientifica

S

Clorofila a (µg/L)
Extração em álcool etílico (Método de NUSH, 
1980)

S

Testes Toxicológicos Toxidade aguda com Daphnia Magna M

Transparência Disco de Secchi S

Identificação e contagem de Plâncton Microscopia Ótica (Olympus modelo BX-41) S

Avaliação de desempenho

Na Tabela 5.3 estão apresentadas as cargas aplicadas em cada lagoa, em termos de 
DQO, DBO e N-NH4 durante o período deste estudo, além da relação DBO/DQO.

Tabela 5.3 > Cargas aplicadas às lagoas L1, L2 e L3

Lagoa CV CV CV CS CS CS DBO/

DQO(gDQO/m3.d) (gDBO/m3.d) (gN-NH4/m3.d) (kg DQO/ha.d) (kg DBO/ha.d) (kg N-NH4/ha.d)

Lagoa 1 131 52 40 - - - 0,4

Lagoa 2 68 23 22 542 187 181 0,3

Lagoa 3 45 11 7 246 66 43 0,2

Observa-se na Tabela 5.3 que as cargas aplicadas ao longo das unidades de tratamen-
to foram reduzidas progressivamente, alcançando eficiência de remoção de cargas 
volumétricas de DQO, DBO e amônia na ordem de 60, 79 e 83%, respectivamente. A 
relação DBO/DQO obtida nesse período evidencia que o lixiviado possui características 
de pouca a média biodegradabilidade (0,2-0,4) segundo Metcalf e Eddy (2003). 
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Tabela 5.4 > Resultados obtidos no monitoramento semanal, período 1

n = 13 Local pH OD mg/L TºC SST mg/L ST mg/L SF mg/L SV mg/L

Concentração 
Média

EB 8,9 ± 0,2 - 18 ± 2,9 537 ± 195 9069 ± 1226 7224 ± 1074 1826 ± 385

S L1 9,0 ± 0,1 - 19,4 ± 2,9 403± 194 = = =

S L2 9,0 ± 0,1 2,4 ± 1,7 17,5 ± 2,8 175 ± 81 = = =

S L3 8,9 ± 0,1 2,0 ± 1,4 17,7 ± 2,7 254 ± 107 3346 ± 2300 2640 ± 1925 713 ± 416

n = 13 Local NTK mg/L Amônia mg/L DQO mg/L DBO5 total mg/L Clorofila a μg/L Cor UC

Concentração 
Média

EB 1545 ± 398 1534 ± 542 3650 ± 663 1194 ± 275 = 5606 ± 818

S L1 1358 ± 278 1359 ± 452 3932 ± 786 1527 ± 360 = 4408 ± 1126

S L2 281 ± 120 174 ± 152 858 ± 522 176 ± 184 607 ± 306 1913 ± 999

S L3 310 ± 191 224 ± 130 986 ± 417 221 ± 110 289 ± 117 2603 ± 714

Tabela 5.5 > Resultados obtidos no monitoramento semanal, período 2

n=39 Local pH OD mg/L TºC SST mg/L ST mg/L SF mg/L

Concentração 
Média

EB 9,0 ± 0,2 - 22,9 ± 1,6 467 ± 162 8120 ± 962 6230 ± 802

S L1 9,2 ± 0,2 - 24,6 ± 1,7 338 ± 126 = =

S L2 9,1 ± 0,2 1,1 ± 0,8 21,7 ± 1,5 306 ± 150 = =

S L3 9,2 ± 0,2 1,0 ± 0,7 21,8 ± 1,4 301 ± 94 5247 ± 1634 4288 ± 1326

n=39 Local NTK mg/L Amônia mg/L DQO mg/L DBO5 total mg/L Clorofila a μg/L Cor UC

Concentração 
Média

EB 1254 ± 305 1006 ± 238 3287 ± 704 1300 ± 623 = 4878 ± 983

S L1 1133 ± 272 941 ± 158 2824 ± 531 976 ± 313 = 3921 ± 596

S L2 294 ± 162 222 ± 137 1282 ± 714 313 ± 343 474 ± 268 3546 ± 1599

S L3 232 ± 150 158 ± 105 1317 ± 525 284 ± 235 604 ± 392 3781 ± 845

5.3.1.2 Resultados e discussão
a) Monitoramento semanal 
Na Tabela 5.4 apresentam-se as concentrações médias e desvios padrões obtidos du-
rante o monitoramento semanal no período 1 (13 semanas) e, na Tabela 5, apresen-
tam-se as concentrações correspondentes ao período 2 (39 semanas) após a partida e 
estabilização do sistema.

Os resultados apresentados nas Tabelas 5.4 e 5.5 mostram um pH em torno de 9,0. 
Para o OD nas lagoas L2 e L3, observou-se que os maiores valores estiveram próximos 
da superfície onde, devido à necessidade de energia luminosa, ocorreu a maior inci-
dência de algas. O valor médio de temperatura no interior das lagoas L2 e L3 foi de 
17,5°C e turbidez de 39 e 57 NUT para o período 1; e de 22°C de temperatura e 71 e 77 
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NUT de Turbidez, para o período 2, esta última variável em função das características 
do lixiviado e do desenvolvimento algal nas lagoas. 

A cor foi pouco removida ao longo do tratamento, alcançando eficiência média entre 
22 e 53%. Quanto aos sólidos, houve redução dos ST em aproximadamente 52 e 35%, a 
fração SV/ST na entrada do sistema era de 0,23 e, na saída, ficou em 0,17, evidenciando 
que houve mineralização da fração volátil no período 2. No período 1, a fração SV/ST 
manteve-se igual a 0,21. A clorofila A em ambos os períodos, apresentou valores médios 
comparáveis a um ambiente eutrófico, encontrado em lagoas de estabilização. 

No período 1, o sistema apresentou eficiências médias de remoção de 70% DQO, 
78% DBO5, 85% amônia, 76% NTK, 50% sólidos suspensos e 55% sólidos totais. No 
período 2, a remoção da DQO e DBO5 foi de 60 e 80%, respectivamente. Para esses 
parâmetros, a lagoa L2 foi aquela que apresentou o melhor rendimento em termos 
de remoção. Em relação ao NTK e à amônia, o sistema apresentou remoções de 81 
e 84%, respectivamente, sendo que a L2 foi responsável por aproximadamente 74 e 
76% dessa remoção. 

b) Testes de toxicidade
Na Tabela 5.6 apresentam-se os resultados obtidos nos ensaios de toxicidade, que 
foram realizados com cinco amostras coletadas ao longo do período de estudo.

Tabela 5.6 > Resultados de toxicidade

Amostras
CE50 48 h 

(07/07/2007)

CE50 48 h 

(08/09/07)

CE50 48 h 

(11/03/08)

CE50 48 h 

(15/07/08)

CE50 48 h 

(13/08/08)

EB 19,23 7,22 2,06 3,08 1,38

SL1 27,88 13,64 4,44 3,03 3,64

SL2 22,86 18,62 35,35 5,09 4,41

SL3 46,62 52,36 35,35 11,08 10,5

Redução da toxicidade (%) 59 86 94 72 87

Analisando-se os resultados apresentados na Tabela 5.6, verifica-se que o efluente entra 
bastante tóxico, variando conforme o dia da coleta, mas chega à saída da lagoa L3 com 
significativa redução de toxicidade, com eficiências compreendidas entre 59 e 94%.

c) Avaliação microbiológica 
Foram realizadas, a cada 15 dias, avaliações microscópica nas lagoas 2 e 3, a fim de 
verificar e quantificar a comunidade fitoplanctônica atuante nessas unidades de tra-
tamento. Dessa forma, chaves de classificação de Bicudo e Bicudo (1970) e Bourrely 
(1972) foram utilizadas, procedendo-se até o nível de gênero. As análises foram rea-
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lizadas através de microscopia óptica binocular (microscópio Olympus modelo BX-41) 
e em microscópio invertido (XDS-1 Bioval) com as amostras frescas e/ou preservadas 
em refrigerador. A comunidade fitoplânctônica nas lagoas 2 e 3 apresentou-se pouco 
diversa e composta de cinco taxons, entre gêneros e espécies, sendo o grupo com 
maior número de indivíduos (dominantes) representados pelo gênero Chlamydomonas 
(Divisão Chlorophyta, Classe Chlorophyceae, Ordem Volvocales, Família Chlamydomo-
nadaceae), uma vez que se apresentaram com uma ocorrência numérica superior a 
50% do número total de indivíduos amostrados. O gênero Chlamydomonas abrange 
organismos biflagelados, com várias centenas de espécies. Nesse gênero, os indivíduos 
apresentam maior dimensão, ocorrendo em solos e habitas aquáticos. Organismos 
de outros grupos, tais como Navícula sp, Nitzschia sp e Phacus sp (Figura 3) foram 
também encontrados no período posterior à partida do sistema, tendo sua presença 
gradativamente diminuída, com consequente desaparecimento e predomínio do gêne-
ro Chryptomonas (Figura 4) e Chlamydomonas (Figura 5.3). 

A elevada densidade de organismos de mesmo gênero no sistema deve-se, provavel-
mente, à sua maior adaptabilidade às condições extremas de contaminação, levando 
assLim à exclusão dos demais grupos. Assim, a competição entre espécies baseada em 
recursos, em culturas mistas, geralmente resulta na dominância de uma única espécie. 
Segundo Branco (1996), a diversidade de espécies em uma lagoa é característica de 
uma série de fatores, dentre os quais se destacam a carga orgânica aplicada e condi-
ções climáticas locais. Dessa forma, quanto menor a diversidade e maior a abundância 
de organismos, pior a qualidade do efluente produzido, indicando que no meio líquido 
existem elevadas concentrações de substratos orgânicos (nível sapróbio) que induzem 
ao crescimento acelerado de determinadas espécies. 

Nas lagoas em estudo, observou-se baixa diversidade e dominância de um mesmo 
gênero. A dominância do gênero Chlamydomonas em ambas as lagoas fotossinté-
ticas estudadas, de acordo com Beyruth (1996), pode ter ocorrido pelo fato de esses 

A B

Figura 5.3
Presença de Navícula SP (A) e Nitzschia sp (B), nas unidades aeróbias do sistema. 
Microscopia óptica: aumento 1000X.
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organismos serem frequentes em lagoas de estabilização, caracterizando as fases ou 
condições de tratamento de acordo com suas exigências tróficas e suportando perfei-
tamente ambientes ricos em matéria orgânica em decomposição. 

Figura 5.4
Presença de Chryptomonas sp nas unidades aeróbias do sistema. Microscopia 
óptica: (A) aumento 1000X e (B) aumento 400X.

A B

Figura 5.5
Presença de Chlamydomonas sp nas unidades aeróbias do sistema. Microscopia 
óptica: (A) Aumento 400X e (B, C e D) aumento 1000X.

A

C

B

D
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5.3.1.3 Conclusões
Para as condições testadas no sistema de lagoas para tratamento de lixiviado de aterro 
sanitário, os resultados mostraram eficiências médias de remoção de 60 a 80% para 
DQO e DBO5, 80 a 85% para Amônia e NTK, 50% sólidos suspensos e 55% sólidos to-
tais. As concentrações de DBO5 estiveram cerca de três a cinco vezes inferiores às de 
DQO na saída do sistema, evidenciando a degradação da matéria orgânica biodegra-
dável e a permanência no sistema de matéria refratária, causadora de DQO. Os sólidos 
fixos predominam nesse tipo de efluente. As concentrações de clorofila A nas lagoas 
L2 e L3 mostram que elas são fotossintéticas. Houve presença marcante do gênero 
Chlamydomonas nessas duas lagoas. Ao longo do tratamento, ocorreu detoxificação 
do efluente, com remoções da toxicidade compreendidas entre 59 e 94%.

5.3.2 Sistema estudado pela UFMG: lagoas de estabilização 
facultativas e aeradas

5.3.2.1 Operação e monitoramento
O lixiviado utilizado para a realização dos experimentos tem origem no Aterro Sanitá-
rio da Central de Tratamento de Resíduos Sólidos (CTRS) da cidade de Belo Horizonte 
(MG). Esse aterro se encontra com suas atividades operacionais encerradas, ocupa 
uma área de 133 hectares e possui células de aterramento com diferentes idades e 
características. O lixiviado foi coletado no reservatório que recebe lixiviado de todas as 
células do aterro. Para a caracterização das amostras, foram selecionados os seguintes 
parâmetros físico-químicos: DQO, DBO, pH, alcalinidade, série sólidos, nitrogênio total 
e amoniacal. As análises foram realizadas em conformidade com as recomendações 
do Standard methods for the examination of water and wastewater (APHA/AWWA/
WEF, 2005). Para a realização da pesquisa, foi implantado um aparato experimental 
em escala demonstrativa. 

As Figuras 5.6 e 5.7 mostram uma representação esquemática (protocolo operacional) 
e fotos do aparato experimental.

A Tabela 5.7 especifica as dimensões dos elementos e previsão dos parâmetros opera-
cionais do aparato experimental.

Tabela 5.7 > Elementos de projeto do aparato experimental

Elemento Dimensões (m) TDH Volume (m3) Vazão (m3/d)

Lagoa de estabilização

L1 1,5 x 4,5 x 0,5   7 dias 2,65 0,41

L2 1,5 x 4,5 x 0,5 14 dias 2,65 0,19

L3 1,5 x 4,5 x 1,0   7 dias 4,45 0,65

L4 1,5 x 4,5 x 1,0 14 dias 4,45 0,32
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5.3.2.2 Resultados e discussão
Avaliação das lagoas de estabilização facultativas
A Figura 5.8 mostra os resultados do monitoramento das lagoas de estabilização facul-
tativas. A partida das lagoas de estabilização, tanto facultativas como aeradas, foi reali-
zada empregando-se a inoculação com lodo de reatores de lodo ativado da ETE Arrudas/

Figura 5.7 (A) Reservatório principal e regulador de vazão; (B) lagoas de estabilização.

A B

Figura 5.6 Fluxograma do aparato experimental.

RP: Reservatório principal (pulmão); RR: Reservatório regulador de vazão; L: Lagoa de estabilização; RD: Reservatório 
de descarte; CCA: Caixa coletora de afluente; CCE: Caixa coletora de efluente; AER: Aerador mecânico.



tratamento de lixiviado de aterro sanitário em sistema de lagoas 157

Copasa na concentração de SSV de 200 mg/L, diluição de dez vezes do lixiviado, fluxo 
intermitente (batelada) e carregamento parcial das lagoas até 80% do volume total.

A DQO solúvel apresentou baixos valores devido à diluição inicial feita no carrega-
mento inicial (dez vezes) e concentrações constantes em todas as lagoas até o 21º dia 
de partida, o que era esperado em função do regime adotado na partida (batelada). O 
aumento da DQO após essa data é justificado pelo início de cargas de matéria orgâni-
ca, procedimento previsto no processo de partida após o aparecimento visual de algas. 
A lagoa 1 apresentou concentrações moderadamente mais baixas de DQO devido a 
falhas operacionais iniciais em sua alimentação (ausência de cargas). O pH apresentou 
valores crescentes até o 21º dia de partida em função da produção de algas nas lagoas 
favorecida pela diluição do lixiviado. Com o início das cargas de lixiviado (matéria or-
gânica), esses valores sofreram redução até a faixa de pH do lixiviado bruto. 

O pH se manteve estável após o 85º dia de partida. Até o 21º dia de partida, a coleta 
das amostras era precedida de homogeneização das lagoas. Isso contribuiu para uma 
forte oscilação e valores elevados de SSV até essa data. Observou-se um decréscimo da 
concentração de SSV até o 85º dia e posterior estabilização, cujas concentrações mé-

Figura 5.8
Avaliação das lagoas de estabilização facultativas: (A) DQO solúvel; (B) pH; (C) SSV 
e (D) OD.

BA

C D
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dias de sólidos suspensos voláteis de todas as lagoas situaram-se próximas a 48 mg/L. 
Após essa data, a concentração de SSV apresentou queda até a concentração média 
do lixiviado bruto (16 mg/L), indicando uma possível inibição biológica no sistema. 
Esses resultados são reforçados pela falta de oxigênio na massa líquida (<1,0 mg/L) 
para a obtenção de energia para desenvolvimento por parte da biomassa na oxidação 
da matéria orgânica e/ou efeitos tóxicos do lixiviado.

Avaliação da lagoa de estabilização aerada
Tendo em vista os resultados obtidos nas avaliações da partida das lagoas de estabiliza-
ção facultativas, foi instalado na lagoa 1 um aerador mecânico para avaliação da lagoa 
de estabilização aerada. A Figura 5.9 apresenta os resultados desse monitoramento.

Nota-se que, com exceção da crescente concentração de sólidos, a lagoa de esta-
bilização aerada obteve comportamento ativo e estável desde as idades iniciais de 
monitoramento, o que pode ser justificado pelas características semelhantes entre a 
matéria orgânica rapidamente biodegradável do lixiviado e a do esgoto doméstico, 
tornando-se dispensável a aclimatação do lodo empregado como inóculo. O pH apre-

Figura 5.9
Avaliação da lagoa de estabilização aerada: (A) pH; (B) OD; (C) SSV e  
(D) DQO solúvel.

A B

DC
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sentou comportamento constante, muito próximo à faixa de degradação biológica 
aeróbia ótima, ao longo do período de monitoramento. O teor de OD na massa líquida 
foi bem superior aos valores presentes no lixiviado bruto, sendo que a concentração 
média no efluente da lagoa aerada foi de 5,1 mg/L, confirmando a eficiência da ae-
ração. A temperatura média no líquido da lagoa aerada foi de 23,1ºC, sempre medida 
às 10h30min nos dias de coleta. 

Tanto a concentração de OD quanto a temperatura no interior da lagoa estavam den-
tro das faixas apropriadas para a degradação biológica aeróbia indicada na literatura. 
Os resultados de DQO solúvel apresentam remoções médias de poluentes orgânicos 
em torno de 20% para taxa de aplicação superficial e tempo de detenção hidráulica 
de 1.500 kgDQO/ha.d e sete dias, respectivamente. Os resultados de remoção de DQO 
solúvel foram compatíveis com o previsto no dimensionamento. Vale ressaltar que os 
resultados de remoção mais elevados atingidos para o tempo de detenção hidráulica 
de 14 dias (cerca de 40%) podem estar falseados em função da diluição do lixiviado 
diretamente dentro da lagoa causada pelas chuvas. Observa-se também uma baixa 
formação de biomassa representada pelos SSV em torno da concentração média de 
65 mg/L, ocorridos durante o monitoramento com tempo de detenção de sete dias. A 
concentração de sólidos suspensos apresentou comportamento crescente, indicando 
uma atividade biológica do sistema. 

O aumento do tempo de detenção hidráulica não afetou a concentração de biomassa 
significativamente. O decréscimo da concentração próximo ao 42º dia e após 56º dia 
pode ser explicado pela interrupção da aeração devido a falhas na rede de energia 
nesse período.

5.3.2.3 Conclusões
Os resultados mostraram que a lagoa de estabilização facultativa no tratamento de 
lixiviados de aterro sanitário estabilizado não obteve êxito provavelmente em função 
do baixo teor de oxigênio dissolvido característico nesse tipo de efluente. A lagoa de 
estabilização aerada se apresentou estável após o 56º dia de partida, com concentra-
ção de SSV máxima igual a 65 mg/L, eficiência média de remoção de DQO solúvel em 
torno de 20% quando operada com tempo de retenção de sete dias. Entretanto, em 
relação aos poluentes orgânicos, os resultados alcançados retratam que a lagoa com 
aeração, ainda assim, é insuficiente para tratabilidade de lixiviados com recalcitrância, 
por ser um sistema biológico que atua somente na fração biodegradável da carga or-
gânica. O sistema também não se mostrou suficiente para atender à legislação quanto 
à remoção de nutrientes.
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5.3.3 Sistemas estudados pela UEL: lagoas aeróbias  
aeradas de mistura completa
O sistema desenvolvido pela UEL tem duas linhas de tratamento: uma lagoa aerada de 
mistura completa convencional seguida de lagoa de decantação e outro sistema igual, 
porém precedido de um tanque de stripping.

5.3.3.1 Operação e monitoramento
A operação e o monitoramento da unidade de stripping já foram apresentados no 
capítulo 3. O sistema 2 foi construído da mesma forma que o sistema 1, porém sem a 
unidade de stripping antecedendo o tratamento biológico. Nesse caso, a lagoa aeró-
bia recebia o lixiviado in natura, sem nenhum tipo de pré-tratamento. A Figura 5.10 
mostra o fluxograma dos sistemas de tratamento 1 e 2 e a Figura 5.11 mostra as duas 
linhas de tratamento montadas e em operação.

A aeração nas lagoas foi realizada por compressores de ar ligados a um sistema de ar 
difuso no interior das lagoas. Para controlar a intensidade de aeração, foram instalados 
registros do tipo esfera. A Figura 5.12 mostra a lagoa aeróbia do sistema 1 construída 
e em operação.

A alimentação dos sistemas era feita por bombas dosadoras do tipo solenoide (marca 
ProMinent, modelo GALa 1005, vazão máxima: 4,4L.h), ajustadas para uma vazão de 
2,08L.h. A Tabela 5.8 apresenta as condições operacionais dos sistemas 1 e 2. Os siste-
mas foram monitorados durante um período de cem dias.

Figura 5.10 Fluxograma esquemático dos sistemas de tratamento em escala piloto.
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Tabela 5.8 > Condições operacionais dos sistemas em escala piloto

Tipo Sistema 1 Sistema 2

Lagoa de  
stripping

Lagoa aeróbia Lagoa de  
decantação

Lagoa aeróbia Lagoa de  
decantação

TDH (dias) 20 5 2 5 2

Volume (L) 1.000 250 100 250 100

O lixiviado utilizado foi coletado no Aterro Controlado de Londrina. O procedimento 
de coleta e caracterização do lixiviado bruto já foi apresentado no item 3.2.5.1 do 
capítulo 3.

Antes de dar início à operação dos siste-
mas, as lagoas aeradas foram aclimata-
das para receber o lixiviado. Para isso, foi 
utilizado como inóculo o líquido coletado 
no interior do sistema de tratamento pre-
sente no Aterro Controlado de Londrina, 
onde existe uma lagoa aerada de mistura 
completa. Do total de 250 L de cada la-
goa aerada do sistema piloto, 20 foram 
preenchidos com o líquido do interior da 
lagoa de tratamento do Aterro de Lon-
drina, e o restante foi preenchido com o 
lixiviado bruto coletado no mesmo ater-
ro. Essa mistura foi mantida em aeração 
e sem alimentação durante dez dias, para 
então dar início à operação dos pilotos. 
Para o monitoramento dos sistemas, as 
amostras foram coletadas e identificadas 
conforme a descrição da Figura 5.13.

A Tabela 5.10 mostra a frequência de 
análises durante os cem dias de monito-
ramento dos sistemas e a Tabela 5.11, os 
métodos analíticos utilizados na carac-
terização das amostras.

Figura 5.11
Vista geral dos sistemas de 
tratamento em escala piloto.

Figura 5.12
Lagoa aeróbia de mistura 
completa.
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Tabela 5.10 > Frequência de análises para o monitoramento 

Parâmetro Amostra

Bruto Stripping Lagoa 1 Lagoa 2 Saída 1 Saída 2

Sólidos Totais 1x semana - - - 1x semana 1x semana

Sólidos em  
Suspensão

1x semana 1x semana 2x semana 2x semana 1x semana 1x semana

DBO 1x semana 1x semana - - 1x semana 1x semana

DQO 2x semana 1x semana - - 2x semana 2x semana

DQO filtrada 1x semana 1x semana - - 1x semana 1x semana

Alcalinidade 3x semana 3x semana 3x semana 3x semana 3x semana 3x semana

pH 3x semana 3x semana 3x semana 3x semana 3x semana 3x semana

N-amoniacal 3x semana 3x semana - - 3x semana 3x semana

NKT 1x semana 1x semana - - 1x semana 1x semana

Temperatura - 2x dia - - - -

OD - 1x dia 1x dia 1x dia - -

Sól. Sediment. - 1x semana 1x semana 1x semana - -

Nitrito 2x semana 2x semana 2x semana 2x semana 2x semana 2x semana

Nitrato 2x semana 2x semana 2x semana 2x semana 2x semana 2x semana

Fósforo 2x mês 2x mês - - 2x mês 2x mês

Figura 5.13 Fluxo da coleta de amostra nos sistemas de tratamento (escala piloto).
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5.3.3.2 Resultados e discussão
As Figuras 5.14 e 5.15 mostram a evolução do NKT nas lagoas aeróbias dos sistemas 1 
e 2, e as Figuras 5.16 e 5.17 mostram a evolução do N-amoniacal das lagoas aeróbias 
nos dois sistemas. A remoção média de NKT nos Sistemas 1 e 2 foi de 19 e 23% res-
pectivamente, e a remoção de N-amoniacal foi de 16 e 23%.

Figura 5.14
Evolução do NKT ao longo do 
tempo, na entrada e na saída 
da lagoa aeróbia do sistema 1.

Figura 5.15
Evolução do NKT ao longo do 
tempo, na entrada e na saída 
da lagoa aeróbia do sistema 2.

Figura 5.17

Evolução do N-amoniacal ao 
longo do tempo, na entrada e 
na saída da lagoa aeróbia do 
sistema 2.

Figura 5.16

Evolução do N-amoniacal ao 
longo do tempo, na entrada e 
na saída da lagoa aeróbia do 
sistema 1.



Resíduos Sólidos164

No sistema 1, a remoção de NKT 3% maior do que a remoção de N-amoniacal sugere 
que houve amonificação da fração orgânica do NKT. Já no sistema 2, a remoção de NKT 
e N-amoniacal foram similares, o que indica que não houve degradação significativa 
do nitrogênio orgânico.

As Figuras 5.18 e 5.19 mostram a evolução dos nitritos, e as Figuras 5.20 e 5.21 mos-
tram a evolução dos nitratos. Tanto no sistema 1 como no sistema 2, as concentrações 
de nitritos e nitratos não ultrapassaram 40 e 20 mg/L respectivamente. Em ambos os 
casos, a formação de nitritos e nitratos foi menor que a perda de N-amoniacal (média 
de 130 mg/L no sistema 1 e 242 mg/L no sistema 2). Esses dados indicam a perda de 
amônia por stripping nos tanques de aeração.

As Figuras 5.22 e 5.23 mostram as concentrações de OD, que foram mantidas elevadas 
durante o período do experimento. Esses dados mostram que a aeração não foi um 
fator limitante para a formação de nitritos e nitratos.

As Figuras 5.24 e 5.25 mostram a evolução da alcalinidade. O consumo médio nos 
sistemas 1 e 2 foi de 590 e 1024 mg CaCO

3/L, respectivamente. O consumo de alcalini-
dade se deu em função das reações de oxidação do nitrogênio e da perda parcial por 
stripping. O consumo maior de alcalinidade na lagoa do sistema 2 se deu em função 
da maior remoção de N-amoniacal em relação à lagoa do sistema 1.

Figura 5.18
Evolução dos nitritos ao longo 
do tempo no sistema 1.

Figura 5.19
Evolução dos nitritos ao longo 
do tempo no sistema 2.
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Mesmo havendo consumo, a alcalinidade restante foi alta, o que manteve o pH cons-
tante durante o período do experimento, como mostram as Figuras 5.26 e 5.27.

As Figuras 5.28 e 5.29 mostram a evolução dos sólidos em suspensão voláteis. Os 
resultados mostram que a biomassa não se desenvolveu ao longo dos cem dias de 
experimento, com concentrações máximas de SSV de 180 mg/L em ambos os casos.

Figura 5.21
Evolução dos nitratos ao longo 
do tempo no sistema 2.

Figura 5.20
Evolução dos nitratos ao longo 
do tempo no sistema 1.

Figura 5.23
Evolução do OD na lagoa do 
sistema 2 ao longo do tempo.

Figura 5.22
Evolução do OD na lagoa do 
sistema 1 ao longo do tempo.
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As Figuras 5.30 e 5.31 mostram a evolução da DQO ao longo do tempo.

As Figuras 5.32 e 5.33 mostram a evolução da DBO ao longo do tempo.

A Tabela 5.12 mostra as médias de DBO e DQO obtidas no período de cem dias de 
monitoramento do sistema de alimentação contínua.

Figura 5.25
Evolução da alcalinidade ao 
longo do tempo no sistema 2.

Figura 5.24
Evolução da alcalinidade ao 
longo do tempo no sistema 1.

Figura 5.27
Evolução do pH ao longo do 
tempo no sistema 2.

Figura 5.26
Evolução do pH ao longo do 
tempo no sistema 1.
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Tabela 5.12 > Valores médios de DBO e DQO nos sistemas 1 e 2

Parâmetro Sistema 1 Sistema 2

DBO entrada 162 163

DBO saída 69 71

Remoção DBO (%) 46 51

DQO entrada 3.057 2.430

DQO saída 1.979 2.099

Remoção DQO (%) 33 12

Esses dados mostram que com o TDH de cinco dias, a biodegradação da matéria orgâ-
nica referente à DBO nas lagoas aeróbias dos sistemas PC-1 e PC-2 apresentaram de-
sempenho similar com diferença na eficiência média de 5%. Ainda com relação à DBO, 
nesse caso os dois sistemas apresentaram um desempenho satisfatório, removendo 
praticamente metade da carga orgânica, atingindo valores médios de DBO na saída de 
ambos os sistemas de aproximadamente 70 mg O2/L (em torno de 2.000 mg O2/L nos 
dois casos). Com relação à DQO, houve uma maior remoção dessa fração da carga or-
gânica no sistema PC-1, com média de porcentagem de remoção de 33 contra 12% no 
sistema PC-2. A remoção média de N-amoniacal de 30% favoreceu a biodegradação de 
parte dessa fração da carga orgânica. Porém, os níveis de DQO na saída ainda são altos 
(em torno de 2.000 mg O2/L nos dois casos).

Figura 5.28
Evolução do SSV ao longo do 
tempo no sistema 1.

Figura 5.29
Evolução do SSV ao longo do 
tempo no sistema 2.



Resíduos Sólidos168

5.3.3.3 Conclusões

Figura 5.30
Evolução da DQO ao longo do 
tempo no sistema 1.

Figura 5.31
Evolução da DQO ao longo do 
tempo no sistema 2.

Figura 5.33
Evolução da DBO ao longo do 
tempo no sistema 2.

Figura 5.32
Evolução da DBO ao longo do 
tempo no sistema 1.

Nas condições estudadas, os resultados demonstraram que, para a remoção de maté-
ria orgânica, as lagoas aeróbias dos dois sistemas apresentaram desempenho similar 
(TDH de cinco dias). Contudo, os níveis de DQO na saída dos sistemas ainda são altos, 
com valores na ordem de 2000 mg O2/L. Percebeu-se que, mesmo com a remoção 
média de 30% de nitrogênio amoniacal no sistema 1, não houve melhoras no desem-
penho de remoção da matéria orgânica. Percebeu-se, também, que a biomassa não se 
desenvolveu satisfatoriamente ao longo do experimento, com baixos valores de SSV 
(180 mg/L). Houve um consumo significativo de alcalinidade, sendo mais elevado para 
o sistema 2 em função da maior remoção de nitrogênio amoniacal. As concentrações 
de nitrito e nitrato em ambos os sistemas foi baixa, salientando-se que foram manti-
das as concentrações de OD. Esses dados indicam a perda de amônia por stripping nos 
tanques de aeração.

5.4 Considerações finais
Os resultados obtidos indicam que lagoas de estabilização podem ser uma alternativa 
interessante para lixiviados novos, mas com uma remoção de matéria orgânica ainda 
limitada (matéria orgânica não biodegradável). Lixiviados antigos não apresentam o 
mesmo êxito, provavelmente pela sua recalcitrância. Nos estudos nos quais o stripping 
foi empregado como um pré-tratamento, observou-se que a remoção da amônia au-
xilia o melhor desempenho para remoção da matéria orgânica. Em lagoas não aeradas, 
a remoção da amônia se deu pela volatilização.
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6.1 Introdução
A geração de lixiviado constitui a principal preocupação quanto à degradação am-
biental de áreas localizadas próximas ao local de disposição final dos resíduos sólidos 
urbanos (RSU). O tratamento desses efluentes tem se mostrado um grande desafio, 
pois a alta heterogeneidade e variabilidade nos valores das concentrações de seus 
parâmetros físico-químicos e biológicos, ao longo do tempo, dificultam a adoção de 
sistemas eficientes de tratamento.

Repetindo a definição apresentada no capítulo 2, lixiviado é: 

O líquido proveniente da umidade natural e da água de constituição presen-
te na matéria orgânica dos resíduos, dos produtos da degradação biológica 
dos materiais orgânicos e da água de infiltração na camada de cobertura e 
interior das células de aterramento, somado a materiais dissolvidos ou sus-
pensos extraídos da massa de resíduos. (LANGE; AMARAL, 2009, p. 9)

Atualmente, para projeto de sistemas de tratamento de lixiviado, são empregados 
parâmetros de esgoto doméstico, muito embora se saiba que o lixiviado apresenta 
características distintas dos esgotos domésticos. As consequências do emprego des-
ses parâmetros são estações de tratamento com capacidade subestimada e de baixa 
eficiência.
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Antes da década de 1960, o processo de digestão anaeróbia era basicamente utilizado 
para a estabilização de lodo das estações de tratamento de esgoto (ETE) e resíduos 
agropecuários. O controle do processo era precário e os reatores eram operados ba-
sicamente como reservatórios de lodo e resíduos, possuindo grande volume. O tem-
po de retenção hidráulica (TRH) frequentemente era maior que 30 dias (MARAGNO; 
CAMPOS, 1992; FIELD; SIERRA; LETTINGA, 2002) com pequeno grau de mistura, o que 
dificultava muito o contato biomassa-substrato e, portanto, reduzia o desempenho 
(SCHINK, 2002). 

Nos anos 1970 e 1980, a concepção de novos reatores e o melhor entendimento dos 
processos biológicos permitiram um aumento no tempo de retenção celular inde-
pendentemente do aumento do TRH (ALPHENAAR, 1994; METCALF & EDDIE, 2001), 
tornando a digestão anaeróbia uma alternativa promissora frente aos já estabelecidos 
processos aeróbios (MARAGNO; CAMPOS, 1992; SCHINK, 2002).  

O processo anaeróbio apresenta como vantagem principal a possibilidade de geração 
de energia a partir do biogás, representando uma alternativa ao uso de combustí-
veis fósseis (ALPHENAAR, 1994; BORZACCONE; LÓPEZ; VIÑAS, 1995; BATSTONE et 
al, 2002). Outro aspecto relevante é a pequena geração de lodo, que diminui os cus-
tos de gerenciamento (LETTINGA, 1995) Algumas desvantagens como baixas taxas 
de crescimento bacteriano e consequente longo tempo de detenção celular foram 
contornados pelo desenvolvimento de reatores mais modernos, como reatores de 
leito fixo, leito fluidizado, leito expandido e pela tecnologia proposta pelos reatores 
anaeróbios de manta de lodo de fluxo ascendente (upflow anaerobic sludge blancket, 
UASB) (MARAGNO; CAMPOS, 1992; LETTINGA et al, 1980; HICKEY et al, 1991; SCHINK, 
2002; LIU; FANG, 2002).

O primeiro tipo de reator anaeróbio aplicado ao tratamento de efluentes industriais no 
Brasil foi o filtro anaeróbio baseado na configuração proposta por Young e Mccarty 
(1968) (CAMPOS et al, 1986), que consistia em um tanque de pouca altura com uma 
camada de pedra de aproximadamente um metro de altura como recheio, suportada 
por uma placa perfurada (FORESTI, 2002).

De qualquer forma, para o caso de lixiviados, o que se observou no Brasil, foi a utiliza-
ção de lagoas de estabilização, lodos ativados e filtros biológicos (BIDONE; POVINELLI; 
COTRIM, 1997) ou ainda a utilização do tratamento de lixiviado combinado com esgo-
to doméstico. Como consequência, os custos se elevam devido ao transporte desses 
líquidos, bem como transferem a responsabilidade para outros, pois, em geral, as ETE 
não estão preparadas para receber efluentes que possuem grande diversidade e altas 
concentrações de componentes orgânicos e inorgânicos (JUCÁ, 2002).
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Segundo Neczaj, Okoniewska e Kacprzak (2005), o cerne da questão no tratamento 
de lixiviados combinados com esgoto doméstico passa pela dificuldade de adequação 
do processo de tratamento, ou seja, o tipo de sistema biológico a ser utilizado, e a 
variabilidade nas características do lixiviado durante sua produção no aterro com a 
sistemática de operação da ETE.  

Dessa forma, as sazonalidades das chuvas, as técnicas construtivas do aterro sanitário, 
os métodos de compactação, a composição dos resíduos e a idade do aterro são fato-
res que influenciam tanto quantitativamente como qualitativamente nas característi-
cas e geração do lixiviado (KAN; SHIN; PARK, 2005; MARAÑÓN et al, 2006).

A relação demanda química e bioquímica de oxigênio (DQO/DBO) tende a crescer, com 
o aumento da idade do aterro, em virtude da decorrente redução da fração orgânica 
que é rapidamente degradada nas células do aterro, expressando a dificuldade de apli-
cabilidade dos processos biológicos no tratamento do lixiviado. Efluentes com relação 
DBO/DQO inferior a 0,3 podem indicar uma baixa taxa de biodegradabilidade (HEYER; 
STEGMANN, 1998).

Desse modo, Berrueta, Gutérrez e Fueyo  (1996), estudando por meio de um reator 
UASB a biodegradabilidade do lixiviado de um aterro sanitário considerado velho 
(com 12 anos de operação) obtiveram apenas 40 a 50% de biodegradabilidade. San-
tos, Kato e Florêncio (2003), também estudando a biodegradabilidade por meio de um 
reator UASB em escala experimental por 115 dias, encontraram de 45 a 60% de bio-
degradabilidade. Ao final do experimento, os autores concluíram que a biodegrada-
bilidade do lixiviado não possuía relação com a idade do aterro, dada a variabilidade 
das características físico-químicas, da carga biológica, das expressivas concentrações 
de materiais alcalinos e pesados, bem como compostos halogenados, nitrogenados 
e deficiências nas relações nutricionais. Amaral (2007) estudou a biodegradabilidade 
de lixiviados estabilizados, encontrando valores semelhantes aos encontrados por 
Santos, Kato e Florêncio (2004). Nesse contexto, cabe aqui reforçar que no capítulo 
2 já se explicaram as diferentes razões que levam a distintos valores de biodegrada-
bilidade do lixiviado.

Embora a composição do lixiviado possa variar amplamente nas etapas de estabiliza-
ção dos resíduos no aterro, a relação existente entre a idade do aterro e a composição 
da matéria orgânica pode ser um critério útil na escolha do processo de tratamento 
(RENOU et al, 2008).

Geralmente, os processos biológicos são indicados para tratar lixiviado com alta 
relação DBO/DQO (entre 0,4 e 0,8) devido ao baixo custo operacional. Os métodos 
físico-químicos têm sido sugeridos para tratamento de lixiviado antigo e diluído com 
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baixa biodegradabilidade (relação DBO/DQO < 0,4) e que necessita de tratamento 
químico mais agressivo para redução do teor de matéria orgânica dissolvida (MART-
TINEN et al, 2002). 

Aterros mais jovens apresentam lixiviados com elevadas frações de compostos orgâ-
nicos de degradação mais fácil. Já nos lixiviados de aterros mais antigos, com DQO 
típica na faixa de 1500 a 4000 mg/L (WELANDER; HENRYSSON; WELANDER, 1988), 
uma grande parte dessa fração mais suscetível à degradação já foi biotransformada 
através dos processos de estabilização desenvolvidos nas células do aterro, restando 
uma parcela de materiais orgânicos recalcitrantes com alto peso molecular, como áci-
dos fúlvicos, húmicos e tânicos de difícil degradação biológica. 

Forgie (1988) sugere um critério para seleção do método de tratamento para lixivia-
dos. O tratamento biológico, aeróbio ou anaeróbio pode ser utilizado para lixiviados 
com elevada DQO (acima de 10.000 mg/L), baixa concentração de nitrogênio amonia-
cal (200 mg/L), uma relação DBO/DQO entre 0,4 e 0,8 e elevada concentração de ácidos 
graxos voláteis de baixa massa molar. Não é indicado o tratamento físico-químico para 
essa situação. O tratamento biológico aeróbio é mais indicado para relação DBO/DQO 
entre 0,1 e 0,4, sendo que, para ácidos voláteis muito baixos, os tratamentos mais 
apropriados são os físico-químicos.

Baig et al (1999), sugerem que valores superiores a 0,33 e 0,25 da relação DBO/DQO 
indicam baixa biodegradabilidade para efluentes e a manutenção da DQO em valo-
res elevados indicaria que os materiais orgânicos são recalcitrantes não facilmente 
sujeitos à oxidação biológica ou química, mesmo considerando o uso de oxidantes 
fortes. Devido a esse fato, existe uma tendência observada na literatura em se utilizar 
processos combinados em lugar do uso de apenas processos biológicos convencionais 
para o tratamento de lixiviados de aterros mais antigos (IMAI et al, 1998). Todavia, a 
dificuldade para o tratamento de lixiviado não reside apenas naqueles lixiviados mais 
antigos. Mesmo os lixiviados mais jovens podem apresentar problemas operacionais 
para sistemas de tratamento biológico em função da variabilidade de suas caracte-
rísticas físico-químicas, das altas cargas orgânicas, das altas concentrações de metais 
alcalinos e pesados, compostos halogenados, nitrogenados e deficiências nutricionais 
que, aplicadas diretamente às bactérias anaeróbias, podem inibir ou mesmo cessar 
completamente o processo de biodegradação (SANTOS; KATO; FLORÊNCIO, 2003). 

Sendo assim, este capítulo propõe-se a discutir os diversos estudos realizados pelas 
instituições participantes do Programa de Pesquisas em Saneamento Básico (Prosab), 
no que tange às formas de tratamento anaeróbio de lixiviado de aterro sanitário e os 
resultados obtidos, compactuando os avanços tecnológicos com a finalidade de definir 
o potencial uso desse(s) tipo(s) de unidade de tratamento em escala real.
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6.2 Sistemas anaeróbios aplicados ao tratamento de lixiviado
A literatura científica apresenta várias configurações de sistemas anaeróbios para o 
tratamento de lixiviados. A escolha e aplicação de determinada tecnologia passa a ser 
função da eficiência desejada, dos custos de instalação, operação e manutenção, dos 
requisitos de área, do volume de lodo gerado, do conhecimento da classe e avaliação 
da capacidade de autodepuração do corpo receptor, dentre outros fatores. 

Na Tabela 6.1 são apresentados alguns resultados de estudos que foram realizados 
utilizando o processo de tratamento por meio da digestão anaeróbia no tratamento 
do lixiviado.

RBSAN: reator em balatelas sequenciais anaeróbio; RBC: reator de biodisco de contato

De acordo com a Tabela 6.1, Timur e Özturk (1997) compararam o desempenho de 
dois sistemas distintos compostos de um reator RBSAN e um filtro biológico anae-
róbio híbrido. O sistema consistiu em um reator de fluxo ascendente, uma manta de 
lodo na parte inferior e um filtro biológico, propriamente dito, na parte superior, no 
qual foram utilizados anéis plásticos como camada suporte no tratamento de lixiviado 
proveniente de um aterro sanitário com três anos e meio de operação. A relação DBO/
DQO variava de 0,5 a 0,7. A duração do ciclo de operação no sistema RBSAN foi de 
24 horas, operando sob agitação intermitente enquanto o sistema de filtro anaeróbio, 
após a adaptação, foi alimentado em regime contínuo. 

Segundo os autores, o sistema RBSAN apresentou eficiência média de 74% na re-
moção de COT quando operou com concentração média de 2800 mg/L. Já o filtro 
composto de camada híbrida trabalhando com concentração de COT em torno de 
1200 mg/L apresentou eficiência de 81%. Ao final da pesquisa, os autores concluí-

Tabela 6.1 > Sistemas anaeróbios aplicados ao tratamento de lixiviado de aterros sanitários

Alimentação Sistema Condições Operacionais Referência

DQO (mg/L) pH V (L) T (°C) TDH (dias)

- 7,5-7,8 RBSAN e Filtro híbrido 2-2,75 35 1,5-2,4 Timmur e Özturk (1997)

2000-4000 6,5-7 UASB 40 13-23 0,96-1,3 Kettunen et al (1998)

3800-15900 7,3-7,8 RBSAN 2,0 35 10-1,5 Timmur e Özturk (1999)

3210-9190 6,9-9 RBSAN /UASB 6,2 35 0,5-1,0 Kennedy e Lentz (2000)

6600-8600 6,4-6,8 UASB 41 37 3,89-0,33 Shin et al (2001)

1458-1426 7,3-7,9 UASB 40 - 0,33-0,42 Leite et al  (2003)

691-3995 7,4-8,5 UASB 7,0 25,3-35,1 0,3 Santos et al  (2003)

3025-20070 7,7-8,2 Filtros anaeróbios (série) 1365 - 3,8 Bidone et al (2007)

2500-9000 6,5-7,5 UASB-RBC 5,0 - 2,3-0,71 Castilho et al (2006)
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ram que ambos os sistemas, quando a biomassa está aclimatada ao lixiviado, podem 
apresentar bom desempenho se operados com elevadas concentrações de compostos 
orgânicos e baixos TDH no tratamento do lixiviado de aterros sanitários novos (infe-
rior a dez anos de operação). 

Novamente tratando lixiviados de aterros sanitários novos (3,5 anos de operação), 
Timur e Özturk (1999) verificaram que o lixiviado bruto poderia ser tratado por meio 
de RBSAN, uma vez que seu sistema alcançou eficiências de remoção de DQO entre 
64 e 85%. A produção diária de metano nesse sistema foi de 1,85 L/dia (83% da DQO 
removida) para uma carga de aplicação de 9.400 mg/L DQO.dia. A relação DBO/DQO 
variou de 0,54 a 0,67, valores típicos de lixiviados provenientes de aterros sanitários 
novos. Com relação às condições operacionais, segundo os autores, durante a opera-
ção do sistema não foram realizados procedimentos de correções nos valores de pH, e 
o sistema foi operado sob temperatura mesofílica (35°C) controlada.

De um modo geral, em águas residuárias concentradas, a temperatura pode ser consi-
derada uma variável de processo, já que se pode regular o seu valor no reator por meio 
do aquecimento do sistema com a utilização do próprio metano produzido até atingir 
o valor desejado. A temperatura também exerce influência na taxa de metabolização 
dos microrganismos envolvidos no processo. Nesse caso, se houver limitações devido 
à temperatura, a baixa taxa de hidrólise pode criar mecanismos de sedimentação das 
partículas sólidas e macromoléculas junto com o lodo, diminuindo, assim, a eficiência 
do sistema (VAN HAANDEL; LETTINGA, 1994; CHERNICHARO, 2007). 

Os pesquisadores Hollopeter e Dague (1994) verificaram a viabilidade do tratamento 
de lixiviado de aterro sanitário por meio de dois RBSAN sob temperatura constante 
de 35°C e DQO variando de 1600 a 3500 mg/L ao dia. Os autores trataram o lixiviado 
por meio de duas fases, os RBSAN seguidos de um reator aeróbio, o qual serviu como 
unidade de pós-tratamento do sistema anaeróbio. Ao final da pesquisa, os autores ve-
rificaram que o sistema estudado poderia ser aplicado para o tratamento de lixiviados 
de aterros sanitários. 

As pesquisas realizadas por Shin et al (2001) estudaram o tratamento de lixiviado atra-
vés de um sistema anaeróbio em duas fases. Neste estudo, os autores utilizaram um 
reator acidogênico como etapa preliminar de biodegradação e posteriormente um re-
ator metanogênico como fase final. Os reatores foram inoculados com lodo biológico 
anaeróbio proveniente de ETE alimentadas com efluente industrial (lodo acidogênico) 
e esgoto sanitário (lodo metanogênico). De acordo com os autores, a remoção de DQO 
foi superior a 96% com uma taxa de aplicação de 15800 mg/L DQO/dia a um tempo de 
detenção hidráulica de 0,44 dias (10,6 horas).
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Segundo os autores, o sistema alcançou a produção máxima de metano de 279 L/dia 
quando trabalhava com DQO de 15800 mg/L ao dia. Ao final do experimento, observou-se 
que a estrutura inicial dos grânulos foi mantida e que a digestão anaeróbia em duas fases 
pode ser uma alternativa eficiente no tratamento de lixiviado de aterro sanitário. Nesse 
sentido, deve-se observar que a hidrólise é a etapa limitante no processo de acidogênese. 
O processo de duas fases permite, ainda, a seleção e o enriquecimento de diferentes clas-
ses de microrganismos, podendo cada reator ser operado de forma independente. 

Kennedy e Lentz (2000) estudaram o desempenho de um sistema composto por um 
RBSAN seguido de um reator UASB no tratamento de lixiviado, cuja relação DBO/DQO 
era de 0,86 e DQO aplicada variando de 600 a 19.700 mg/L ao dia. Conforme a análise 
dos autores, o reator UASB de fluxo contínuo apresentou comportamento mais estável 
para as elevadas cargas orgânicas. Quanto à eficiência na remoção de DQO solúvel, 
o reator RBSAN apresentou valores entre 71 e 92% para os tempos de detenção hi-
dráulicos de 24, 18 e 12 horas, respectivamente. Já o reator UASB operado em fluxo 
contínuo apresentou eficiência de remoção de DQO solúvel entre 71 e 91% para todos 
os tempos de detenção e concentrações afluentes. Segundo os autores, os valores de 
pH (média de 8,0) contribuíram para a produção de metano contido no biogás nos dois 
sistemas estudados, o qual variou de 82 a 88%. 

Ao final da pesquisa, embora o sistema tenha sido operado com pH que chegou a 
valores próximos a 9 e baixas cargas orgânicas, os autores verificaram a necessidade 
de pós-tratamento para remoção de DQO e DBO remanescentes. 

Os valores de pH são muito importantes no pós-tratamento de efluentes digeridos 
anaerobiamente. A elevação do pH favorece a precipitação dos fosfatos como fosfato 
de cálcio e apatita, enquanto a amônia pode ser removida por meio da dessorção ou 
precipitação de estruvita. Os elevados valores de pH são importantes também no de-
senvolvimento de condições adversas para eliminação dos patógenos (VAN HAANDEL; 
LETTINGA, 1994; CHERNICHARO, 2007).

Na Turquia, os estudos conduzidos por Ağdağ e Sponza (2005), em escala de bancada 
tratando lixiviado de aterros sanitários por meio de um sistema em série composto de 
reatores UASB de dois estágios (temperatura de operação variando de 37 a 42°C e DQO 
variando de 5.400 a 20.000 mg/L), obtiveram eficiências de remoção de DQO de 79% 
no reator acidogênico e 98% no reator metanogênico. A esse sistema seguiu-se uma 
unidade de pós-tratamento composta por um reator aeróbio de mistura completa cuja 
concentração mínima de OD foi de 2 mg/L,

Para a variável nitrogênio amoniacal (NA), os autores encontraram eficiência de re-
moção de 99,6%. O pH de operação dos reatores anaeróbios variou de 7,0 a 7,3 e o 
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tempo de detenção no estágio anaeróbio e aeróbio foi de 1,25 e 4,50 dias, respecti-
vamente. Essa expressiva remoção de nitrogênio no sistema estudado pode ser atri-
buída aos níveis de oxigênio no segundo reator, o qual se comportou como unidade 
de mistura completa.

A remoção de NA provavelmente se deve a uma somatória de efeitos, tais como perda 
por air stripping provocado pelo sistema de aeração, temperatura de operação entre 
37 e 42oC também favorece o despreendimento do NA no tanque de aeração, nitrifica-
ção, assimilação biológica (bio-síntese de novas células). A geração de alcalinidade no 
sistema aeróbio também favorece a remoção por stripping do NA.

Castilho et al (2006), com o intuito de verificar a viabilidade do tratamento de lixivia-
do por meio de um reator UASB seguido de um reator de biodisco de contato (RBC) 
em pequena escala e inoculado com a mistura de dois tipos de lodos anaeróbios (um 
proveniente de sistemas de tratamento de esgoto doméstico e o outro de um reator 
metonogênico tratando resíduos de suinocultura) obtiveram eficiência de remoção de 
DQO em torno de 53%, cuja concentração de DQO variava de 2.500 a 9.000 mg/L. O 
RBC operou com TDH de 24 horas e com velocidade de rotação de 6 rpm. No sistema 
anaeróbio, a remoção máxima de DQO foi de 62% obtida com TDH de 54 horas e a 
mínima de 24% obtida com TDH de 17 horas. Para manter as condições de equilíbrio 
no sistema, os autores procederam à correção do pH do lixiviado (7,8 a 8,8) para 6,5 a 
7,5, uma vez que esse parâmetro tem a capacidade de influenciar no metabolismo dos 
microrganismos, diminuindo a ação enzimática e ocasionando a modificação e a perda 
de enzimas podendo, assim, influenciar na eficiência do sistema. 

Com o intuito de verificar a influência da temperatura, García, Rico e Gracía (1996) ope-
raram dois reatores UASB em escala de bancada tratando lixiviado de aterros sanitários 
sob dois regimes distintos de temperaturas: um representava a temperatura ambiente 
(15 a 20°C), na qual o lixiviado foi coletado, e outro reator operando com temperatura 
de 35°C. Durante a operação, os autores aplicaram uma DQO máxima de 1.500 mg/L, 
para o reator operando nas condições sob temperatura ambiente, e 30.000 mg/L para 
o sistema operado com temperatura a 35°C. De acordo com os autores, o lixiviado era 
altamente biodegradável (96,3%) e, ao fim da pesquisa, verificou-se que na condição 
de operação a 35°C (30.000 mg/L de DQO) o sistema apresentou eficiência de 80% de 
remoção de DQO com apenas 12 horas de operação. Já para a condição de operação sob 
temperatura ambiente (1.500 mg/L de DQO), o sistema necessitou mais tempo (14,4 ho-
ras) para conseguir a mesma eficiência encontrada na condição de operação a 35°C. 

Embora os sistemas anaeróbios possam se sobressair em regiões de clima tropical 
onde a temperatura normalmente não é inferior a 18°C, é possível que esses sistemas 
possam trabalhar sob baixas temperaturas. Entretanto, a taxa de digestão pode se tor-
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nar mais lenta, diminuindo, assim, a eficiência do sistema (VAN HAANDEL; LETTINGA 
1994; LETTINGA, 1995; CHERNICHARO, 2007). 

Estudos realizados por Kettunen et al (1998), operando um reator UASB sob escala 
plena de acordo com as condições operacionais descritas na Tabela 6.1, encontraram 
eficiências de 50 a 55% de remoção de DQO. O mesmo sistema, operando com concen-
tração de DQO de 4.000 mg/L e temperatura de 20°C, apresentou 75% de eficiência. O 
lodo mesofílico (37°C) utilizado na partida do reator apresentou uma boa adaptação 
quando operado a baixas temperaturas, não se observando o comprometimento da 
atividade metanogênica nas temperaturas estudas (13, 14 e 20°C). 

Os estudos de Dague et al (1992) e Schmit e Dague (1993) (apud CUBAS, 2004), rela-
tam que os sistemas em batelada são capazes de suportar baixas temperaturas através 
do aumento da concentração da biomassa retida no sistema. Ou seja, as baixas tem-
peraturas promovem um decréscimo da velocidade de conversão do substrato pelos 
microrganismos e, para que seja mantida a velocidade plena de conversão, faz-se ne-
cessário manter elevadas concentrações de microrganismos, estabelecendo-se, assim, 
um estado compensatório no sistema. Dessa forma, a temperatura possui relação com 
a concentração de biomassa, interferindo na eficiência do sistema.

Fleck (2003) estudou três sistemas de tratamento biológicos: filtro biológico anaeróbio 
com meio suporte de pedra britada nº 5, filtro biológico aeróbio de baixa taxa com 
meio suporte de pedra britada nº 3 e banhados construídos de fluxo sub-superficial 
com cultivo de Typha latifolia sobre areia de elevada granulometria. Os sistemas foram 
operados consecutivamente e alimentados com lixiviado proveniente do Aterro Sani-
tário da Extrema em Porto Alegre (RS). O filtro anaeróbio, alimentado com concen-
tração variando de 2.690 a 8.860 mg/L de DBO e 5.345 a 14.670 mg/L de DQO e com 
tempo de detenção hidráulica de aproximadamente 56 dias apresentou eficiências de 
remoção de DBO de 82% e de DQO de 78%.

Na tentativa de verificar a viabilidade da utilização de filtros anaeróbios (Tabela 
6.1) no tratamento de lixiviados de aterros sanitários, Bidone et al (2007) utilizaram 
dois filtros anaeróbios alimentados, ascendentemente, com lixiviado proveniente de 
aterro sanitário localizado em Minas do Leão (RS). Segundo os autores, a eficiência 
obtida em termos de remoção de DQO no primeiro filtro foi de 52% e de apenas 
6% no segundo filtro. Diante desses resultados, os pesquisadores verificaram que 
a maior fração da matéria orgânica facilmente biodegradável ocorreu no primeiro 
filtro, indicando que, para o tratamento do lixiviado em questão, não é interessante 
a utilização de dois filtros anaeróbios de fluxo ascendente em série. Desse modo, os 
autores apresentaram como proposta a operação dos filtros em paralelo, uma vez 
que a metade da vazão aplicada a cada um deles, com afluentes igualmente concen-
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trados, pode reduzir pela metade a carga orgânica afluente, promovendo, assim, o 
aumento da eficiência. 

6.2.1 Tipos de unidades anaeróbias empregadas  
em tratamento de lixiviados
Filtros biológicos no tratamento de lixiviado vem sendo utilizados com sucesso, prin-
cipalmente no que se refere à remoção de nitrogênio amoniacal (CAMPOS et al, 2004). 
Segundo Onay e Pohland (1998), os lixiviados gerados na fase final de estabilização do 
aterro são geralmente ricos em nitrogênio amoniacal devido à hidrólise e à fermenta-
ção das frações nitrogenadas dos substratos biodegradáveis.

No processo de filtração biológica anaeróbia, o efluente líquido é aspergido sobre 
pedras ou suportes de plástico, onde são aderidos os microrganismos. Nessas uni-
dades, os microrganismos atuantes na estabilização da matéria orgânica aderem-se 
a um leito fixo, isto é, às paredes do material do recheio. No processo de filtração 
biológica anaeróbia, o efluente líquido é aspergido sobre pedras ou suportes de 
plástico, onde são aderidos os microrganismos. Nessas unidades, os microrganismos 
atuantes na estabilização da matéria orgânica estão aderidos a um leito fixo, ou seja, 
às paredes do material do recheio. Teoricamente, quanto maior a superfície especí-
fica disponibilizada pelo meio suporte (m2/m3) para a adesão dos organismos, mais 
efetivo será o tratamento proporcionado pelo sistema. Na prática, essa afirmativa 
terá validade até um diâmetro crítico mínimo de unidade constituinte de leito, abai-
xo do qual haverá problemas de colmatação e entupimento do filtro (VAN HAANDEL; 
LETTINGA, 1994)

O meio filtrante (recheio) do filtro deve possuir algumas características para o sucesso 
do filtro biológico (LEKANG; KLEPPE, 2000): 

razão de vazios (relação do volume dos interstícios de meio filtrante divi-• 
dido pelo volume total do filtro): baixas razões de vazio podem levar a um 
rápido entupimento, redução do transporte de ar da superfície à parte mais 
baixa do filtro e redução do escoamento de líquido através do filtro; 

área superficial específica: é importante que o meio filtrante apresente • 
uma grande área superficial onde o biofilme possa crescer. Uma maior área 
superficial permite, por exemplo, uma maior remoção nitrogênio-amoniacal, 
além de tornar a unidade mais compacta; 

peso: meio filtrante mais leve é mais fácil de ser manuseado;  • 

homogeneidade do fluxo do líquido: para evitar zonas mortas e canais que • 
reduzem a taxa de remoção de material orgânico e nitrogenado, é impor-
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tante que o meio filtrante permita uma maior homogeneidade do fluxo de 
líquido no interior do filtro.

Os filtros biológicos podem ser de fluxo ascendente, horizontal ou descendente. Nos 
filtros de fluxo ascendentes, o líquido penetra pela base, distribuído por um fundo 
falso, flui por meio do material de enchimento e é descarregado pelo topo.

As principais vantagens da utilização de filtros biológicos são o custo relativamente 
baixo da instalação, a pouca necessidade de manutenção e a tolerância a variações nas 
cargas hidráulica e orgânica (LEKANG; KLEPPE, 2000).

6.2.2 Parâmetros de projeto para os filtros anaeróbios
A eficiência dos filtros na remoção de carga orgânica e sólidos está associada à ativi-
dade biológica, principalmente a duas variáveis de projeto: tempo de retenção celular 
e tempo de detenção hidráulica.

Young (1991) reuniu dados operacionais de diversos filtros anaeróbios e, relacionan-
do-os estatisticamente, determinou os principais parâmetros que influenciam o de-
sempenho desses sistemas: tempo de detenção hidráulica, concentração do afluente, 
área superficial do meio suporte, declividade do sistema e carga orgânica.

A partir de testes experimentais, o pesquisador concluiu que o tempo de detenção 
hidráulica é o parâmetro mais significativo e que mais influenciou a eficiência de re-
moção de DQO do sistema, estabelecendo uma equação para descrever o desempenho 
dos filtros anaeróbios tratando diversos tipos de afluentes:

E = 100 (1 - SkTDH-m)	 Equação 6.1

Na qual: 
E: Eficiência do sistema (%); 
TDH: Tempo de detenção hidráulica (h); 
Sk: Coeficiente do sistema; 
m: Coeficiente do meio suporte.

Os coeficientes “Sk” e “m” para leitos de brita assumem os valores 1,0 e 0,40 respecti-
vamente, segundo Young (1991).

Schafer et al (1986) apud Qasim e Chiang (1994) utilizaram um filtro anaeróbio de 
fluxo ascendente com meio suporte com índice de vazios de 95% e 114,8 m2/m3 para 
tratamento de lixiviado com 38.500 mg/L de DBO e 60.000 mg/L de DQO. Utilizando 
TDH superiores a 4,9 dias (sendo a média de 7,4 dias) e carga aplicada de 7,1 kg de 
DBO/(m3/dia), obtiveram-se remoções de DBO e SST de 95% e elevados rebaixamentos 
nas concentrações de metais. 

Wu et al (1988), utilizando um filtro anaeróbio de dois estágios com meio suporte 
sintético (96,5% de vazios e 141 m2/m3) para tratar lixiviado bruto proveniente de 
um aterro para resíduos domésticos e industriais, reportaram eficiências de remoção 
de DQO de 91%, 89% e 83% utilizando taxas de aplicação superficiais de 2,0, 2,7, 
e 3,8 kg DQO/(m2.dia), respectivamente. As eficiências de remoção de DBO foram 
superiores a 90%, e a remoção de metais pelo biofiltro foi muito efetiva. Os autores 
verificaram que o processo de remoção biológica de matéria orgânica deu-se quase 
exclusivamente no primeiro reator e concluíram, por meio do estudo da cinética do 
processo que, para o lixiviado utilizado, a taxa ótima de utilização de substrato seria 
de 3,9 kg de DQO/(m2/dia), indicando esse valor para projetos de filtros anaeróbios 
tratando lixiviados similares. 

Os mesmos autores citam resultados de Chian e Dewalle (1977) que, utilizando um fil-
tro anaeróbio de mistura completa, aplicaram uma mistura de lixiviado bruto e efluen-
te recirculado com 20.000 a 30.000 mg/L de DQO a uma taxa de 3,8 kg de DQO/(m2/dia) 
e obtiveram um efluente com 1.500 mg/L de DQO.

Youcai, Lijie e Guojian (2002) utilizaram um biofiltro cujo material filtrante era re-
síduo estabilizado (8 a 10 anos) com granulometria de 15 mm, para tratar lixiviado 
com as seguintes características: DQO, 3.000 a 7.000 mg/L; DBO, 540 a 1.500 mg/L e 
nitrogênio amoniacal, 500 a 800 mg/L. Utilizando uma carga hidráulica de 7,5 L/(m³/
dia), alcançaram eficiência de remoção maior que 90% nos parâmetros citados acima. 
Os autores destacaram que o meio filtrante propiciou a absorção e consequente bio-
degradação dos poluentes do lixiviado e que o biofiltro desenvolvido apresenta baixo 
custo de manutenção, podendo ser usado eficientemente para biodegradar compos-
tos orgânicos mais complexos.

6.3 Sistemas estudados no Prosab
No edital 5 do Prosab, as instituições que estudaram processos anaeróbios de trata-
mento de lixiviado foram: Unisinos, UFMG e UNB. Neste subitem serão apresentados 
os trabalhos realizados inicialmente pelas Universidades e, ao final, será realizada uma 
discussão que integrará todos os resultados e avaliações obtidas.

Todas as pesquisas serão apresentadas a partir da descrição das unidades de trata-
mento executadas, incluindo-se os dados de caracterização dos lixiviados empregados, 
já que se trata de condição ímpar para o entendimento dos processos. Em outra etapa 
serão descritas as operações realizadas, a forma de monitoramento do processo ana-
eróbio e, finalmente, os resultados serão apresentados e discutidos.
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degradação dos poluentes do lixiviado e que o biofiltro desenvolvido apresenta baixo 
custo de manutenção, podendo ser usado eficientemente para biodegradar compos-
tos orgânicos mais complexos.
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No edital 5 do Prosab, as instituições que estudaram processos anaeróbios de trata-
mento de lixiviado foram: Unisinos, UFMG e UNB. Neste subitem serão apresentados 
os trabalhos realizados inicialmente pelas Universidades e, ao final, será realizada uma 
discussão que integrará todos os resultados e avaliações obtidas.

Todas as pesquisas serão apresentadas a partir da descrição das unidades de trata-
mento executadas, incluindo-se os dados de caracterização dos lixiviados empregados, 
já que se trata de condição ímpar para o entendimento dos processos. Em outra etapa 
serão descritas as operações realizadas, a forma de monitoramento do processo ana-
eróbio e, finalmente, os resultados serão apresentados e discutidos.
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6.3.1 Sistema estudado pela Unisinos: filtro anaeróbio
As unidades utilizadas neste estudo foram quatro filtros anaeróbios, operando em 
paralelo, sendo dois utilizando brita 5 (brita 5) como meio suporte e dois com bloco 
de concreto (perfil em S). Os filtros anaeróbios foram montados utilizando-se reserva-
tórios de fibra de vidro de 500 L (volume útil médio de lixiviado de 200 L) (Figura 6.1). 

Complementarmente aos filtros, foi instalado um reservatório de 1.000 L denominado 
TE (tanque de equalização), com a função de armazenar o lixiviado recebido da ETLix 
(Estação de Tratamento de Lixiviado de São Leopoldo). Dessa forma, pôde-se otimizar 
o transporte de lixiviado da ETLix do Aterro Sanitário de São Leopoldo para as unidades 
experimentais na Unisinos.

6.3.1.1 Operação e monitoramento
Os quatro filtros biológicos (B1, R1, B2 e R2) foram operados com fluxo hidráulico 
ascendente e TDH de dez dias por um período de 237 dias. A partir desse período, as 
unidades B2 e R2 tiveram a entrada de lixiviado invertida, passando a operar com fluxo 
descendente. Também a partir desse período foi instalado um sistema de alimentação 
contínua composto por uma caixa distribuidora e bomba de alimentação, permitindo 
alterar o regime de operação de batelada para fluxo contínuo (Figura 6.2).

Figura 6.1 Ilustração dos filtros anaeróbios da pesquisa realizada na Unisinos.
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A caracterização dos meios suportes (dimensões, massa, porosidade e índice de vazios) 
foi realizada para se conhecer os materiais utilizados. A porosidade foi obtida por meio 
do ensaio de porosimetria por intrusão de mercúrio conforme método descrito por 
Kazmierczak, Brezezinski e Collatto (2007). 

Para a confirmação do volume de lixiviado dentro dos filtros, determinou-se o índice 
de vazios, conforme norma NBR 9778 (ABNT, 2005).

Os filtros anaeróbios foram monitorados utilizando-se diversos parâmetros físico-quí-
micos e microbiológicos. Os exames de pH e Eh tiveram frequência diária, enquanto a 
DQO e o nitrogênio amoniacal no efluente dos filtros foram analisados semanalmente. 
Complementando as análises, mensalmente avaliou-se o restante das séries de nitro-
gênio (orgânico e total) e de sólidos, além da contagem de microrganismos anaeróbios 
totais e archaeas metanogênicas. Todas as análises seguiram o Standard methods for 
the examination of water and wastewater (APHA/AWWA/WEF, 2005).

Outra avaliação realizada foi o acompanhamento da formação do biofilme nos ma-
teriais suporte. Para este estudo, empregaram-se dois reservatórios de 500 L de fibra 
de vidro onde os dois tipos de materiais suportes (bloco de concreto e brita 5) foram 
imersos no lixiviado. Foram preparadas amostras em duplicata de cada material su-
porte para uma coleta a cada 30 dias durante um período experimental de 120 dias. As 
amostras de material suporte foram numeradas, pesadas e dispostas no reservatório, 
o qual foi preenchido com lixiviado. Para esses ensaios foi analisada a formação do 
biofilme pela determinação da massa de biofilme formada a cada 30 dias, também por 
um período de 120 dias.  

6.3.1.2 Resultados e discussão
Avaliou-se o desempenho dos filtros anaeróbios segundo a influência dos materiais 
suportes, da direção do fluxo de alimentação e da formação do biofilme. Após 540 dias 

Figura 6.2
Esquema do sistema experimental dos biofiltros anaeróbios utilizados para o 
tratamento do lixiviado e indicação dos meios suporte e sentidos de fluxo de 
alimentação de lixiviado.
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de operação, a eficiência na remoção de DQO nos biofiltros foi de 65% (R1), 66% (R2), 
67% (B1) e 66% (B2). Na Figura 6.3 são apresentados os dados relativos à influência do 
tipo de material suporte na remoção de DQO durante o período de operação acima. 

Conforme se observa na Figura 6.3, a eficiência de remoção de DQO nos biofiltros in-
depende do tipo de material suporte. Verifica-se, também, que as variações na concen-
tração de DQO observadas no tanque de equalização foram absorvidas pelo sistema. 
Analisando-se o desempenho dos biofiltros ao longo das estações do ano, verificou-se 
que as variações na carga orgânica não influenciaram no desempenho do sistema. 
Entretanto, não é possível fazer a mesma observação com relação à concentração de 
DQO do lixiviado afluente ao sistema, observando-se uma nítida influência sazonal, 
principalmente no que diz respeito à precipitação pluviométrica na área do aterro.

Cabe salientar que a relação DBO/DQO do lixiviado bruto apresentou-se muito variá-
vel, com extremos entre 0,28 e 0,59, valores médios em torno de 0,44 e um desvio pa-
drão de 0,11. Essa variação é característica dos lixiviados de aterro sanitário e decorre 
da heterogeneidade dos resíduos sólidos domésticos descartados, além da variação 
climática local.

A maior eficiência na remoção de matéria orgânica nos filtros anaeróbios ocorreu 
entre os dias 200 e 400 do período de monitoramento. Nesse período, o percentual 
de eficiência foi de 76% para os filtros contendo brita 5 como material suporte e 70% 
para os filtros contendo bloco de concreto. Esses resultados mostram que não houve 
diferença na eficiência de remoção de DQO nos biofiltros, independentemente do meio 

Figura 6.3
Remoção de DQO nos filtros anaeróbios utilizando diferentes tipos de meios 
suportes durante o período experimental de 540 dias.



Aplicação de tratamentos biológicos anaeróbios para lixiviados de resíduos sólidos urbanos 187

suporte utilizado. Ressalta-se que a DQO afluente foi de cerca de 6.150 mg/L e a mé-
dia da DQO efluente foi de 1.450 mg/L e 1.850 mg/L, para brita 5 e bloco de concreto 
como meio suporte, respectivamente (médias com desvio padrão menor que 20%). A 
análise de variância (ANOVA) constatou que não há diferença significativa entre os 
filtros com meio suporte distinto no que diz respeito à eficiência de remoção de DQO. 
Esses resultados confirmam dados de outros pesquisadores que observaram eficiên-
cias semelhantes no tratamento de lixiviado utilizando diferentes sistemas anaeróbios, 
conforme pode ser constatado no item 6.2.

Os resultados indicam que os biofiltros anaeróbios podem ser uma alternativa viável 
para o tratamento de lixiviado de aterro sanitário, compondo um sistema conjugado 
com outros sistemas que atuem no pós-tratamento, em se tratando de uma água 
residuária complexa e com uma geração extremamente variável e dependente de inú-
meros fatores. Como exemplo, pode-se citar a influência da sazonalidade de cada local 
onde os aterros estão inseridos sobre a qualidade do lixiviado. 

Os biofiltros anaeróbios representam uma excelente alternativa a baixo custo para 
uma etapa de pré-tratamento de lixiviados de aterro sanitário. Entretanto, não é pos-
sível admitir esse sistema como única etapa de tratamento, sob pena de se descumprir 
a legislação ambiental no que tange à observância dos parâmetros de emissão. Nossas 
observações nos permitem afirmar que há necessidade de um conjunto de processos, 
numa sequência que pode ser anaeróbia-aeróbia ou com a entrada intermediária de 
um processo físico-químico para que se atinjam os parâmetros básicos de emissão, 
ficando a remoção de nutrientes e a desinfecção como últimas etapas de tratamento.

Figura 6.4 Concentração de sólidos totais, sólidos fixos e sólidos voláteis no lixiviado bruto.
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A Figura 6.4 apresenta os dados de concentração de sólidos totais, voláteis e fixos 
(mg/L) referente ao acompanhamento dos sólidos no filtro R1. Verifica-se elevado teor 
de sólidos fixos, mostrando que o efluente do sistema necessita de uma etapa de pós-
tratamento antes de ser disposto no ambiente. Ao se compararem os teores de sólidos 
entre o lixiviado bruto e o efluente do sistema, observa-se: primeiro, uma grande 
variabilidade no teor de sólidos no lixiviado bruto e, segundo, que esta variabilidade 
é atenuada pelos biofiltros, os quais provavelmente estão servindo de sistema de re-
tenção física dos sólidos a partir do aprisionamento destes nas camadas inferiores do 
material suporte. Esse pode ser considerado mais um fator positivo para o uso de bio-
filtros anaeróbios. Tais efeitos também foram observados por outros pesquisadores.

O monitoramento do Eh em ambos os reatores manteve-se na faixa de –300 mV (R1 
= -281,3; R2 = -299,0; B1 = -301,3; B2 = -310,0), evidenciando ambiente redutor, 
característico de sistemas anaeróbios. O pH médio efluente observado para todos os 
reatores foi de 8,3. Esses dois parâmetros são importantes para o acompanhamento 
do processo de decomposição dos resíduos sólidos urbanos, indicando a evolução da 
degradação microbiológica da matéria orgânica e a evolução global do processo de 
estabilização da massa de resíduos (CASTILHOS JR, 2003).

A verificação do TDH médio nos filtros se deu pela relação entre o volume útil de cada 
filtro e a vazão de lixiviado aplicada em cada uma dessas unidades. Assim, o TDH de 
B2 e R2 foi de 10,8 e 7,4 dias, respectivamente. É preciso observar que os resultados de 
DQO efluente dos dois reatores (B2 e R2) são semelhantes, o que nos leva a crer que os 
reatores poderiam ser operados com TDH menor (7,4 dias) sem prejuízo na eficiência. 
Cabe salientar que, para lixiviados de aterros jovens, essa observação pode não ser 
verdadeira em razão da grande variabilidade na qualidade do substrato. 

Finalizando, monitorou-se também a remoção de nutrientes (nitrogênio amoniacal, 
NTK e nitrogênio orgânico) nos biofiltros, com ênfase especial na remoção de nitrogê-
nio amoniacal. Os resultados mostraram-se extremamente variáveis entre as réplicas 
do efluente de cada reator, entre estes e os valores observados no tanque de equaliza-
ção (afluente aos biofiltros). 

As diferenças observadas em relação à concentração de nitrogênio amoniacal efluente 
do sistema não podem ser configuradas como remoção biológica, haja vista a inex-
pressividade dos resultados mesmo quando analisados estatisticamente, concluindo-
se que a remoção de nutrientes deve ser feita em uma etapa posterior de tratamento 
utilizando-se outros sistemas que não o anaeróbio. 

O decréscimo observado durante o período experimental está provavelmente rela-
cionado à demanda para síntese bacteriana e à perda natural por volatilização em 
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função do pH médio do lixiviado situada em torno de 8,3. Nesse caso, o fator pH pode 
ter colaborado para uma tênue remoção de nitrogênio amoniacal por mecanismos 
físico-químicos. 

No período entre os dias 90 e 210, os biofiltros apresentaram eficiências negativas, as-
sim como em outros pontos, ou seja, a concentração de nitrogênio amoniacal efluente 
foi superior à afluente, provavelmente devido à instalação de um misturador mecânico 
no tanque equalizador que, pela agitação, pode ter promovido a remoção de nitrogê-
nio amoniacal por stripping. Cabe salientar que o objetivo de estudo dos biofiltros foi 
a remoção carbonácea.

6.3.1.3 Conclusões 
A remoção média de DQO nos biofiltros foi de aproximadamente 73% em todos os 
reatores, não se observando diferença significativa entre os reatores com diferen-
tes meios de suporte. A maior eficiência obtida foi de 76% de remoção de DQO nos 
biofiltros contendo bloco de concreto como material suporte. O sistema, indepen-
dentemente do material suporte, apresentou também uma excelente capacidade de 
absorção de cargas orgânicas de choque.

Os biofiltros também atuaram como um bom sistema para retenção dos sólidos 
afluentes ao sistema, o que poderá facilitar muito as etapas e pós-tratamento, visando 
à adequação ambiental aos padrões de emissão. 

Os resultados indicam a necessidade de uma etapa de pós-tratamento, tanto para 
atender aos padrões de emissão com relação à DQO quanto para os demais parâ-
metros. Entretanto, é possível concluir que o sistema é uma boa alternativa para o 
tratamento de lixiviado de aterro sanitário, desde que sejam previstas unidades de 
pós-tratamento.

Em suma, o sistema mostrou-se viável para aplicação no tratamento de lixiviado de 
aterro sanitário, como uma etapa prévia a sistemas mais avançados, e sobre outra 
dinâmica biológica. A variabilidade na qualidade do substrato observada durante o 
período experimental nos permite sugerir que um sistema de tratamento de lixiviado 
de aterro sanitário seja flexível no processo e robusto na capacidade para atender, ao 
longo de um período de vários anos, às alterações na qualidade do lixiviado efluente 
do aterro.

6.3.2 Sistema estudado pela UFMG: filtro anaeróbio 
Para a realização da pesquisa, foi implementado um aparato experimental em escala 
piloto. As Figuras 6.5 e 6.6 mostram uma representação esquemática (protocolo ope-
racional) e fotos do aparato experimental.
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Figura 6.6
(A) Reservatório principal e regulador de vazão e (B) filtro anaeróbio (no primeiro 
plano) em conjunto com lagoas de estabilização.
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Figura 6.5 Fluxograma do aparato experimental.
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6.3.2.1 Operação e monitoramento
O lixiviado utilizado para a realização dos experimentos proveio do Aterro Sanitário da 
Central de Tratamento de Resíduos Sólidos (CTRS) da cidade de Belo Horizonte (MG). 
Esse aterro se encontra com as atividades operacionais encerradas, ocupa uma área de 
133 hectares e possui células de aterramento com diferentes idades e características. 
O lixiviado foi coletado no reservatório que recebe lixiviado de todas as células do 
aterro. Durante o procedimento de partida, os filtros operaram em batelada e, poste-
riormente, em modo contínuo. 

Para a caracterização das amostras, foram selecionados os seguintes parâmetros fí-
sico-químicos: DQO, pH, alcalinidade e série sólidos. As análises foram realizadas em 
conformidade com as recomendações do Standard methods for the examination of 
water and wastewater (APHA/AWWA/WEF, 2005).

Tendo em vista os resultados do monitoramento dos filtros obtidos e com o intuito de 
proporcionar condições favoráveis ao desenvolvimento da biomassa, foi adicionada nos 
filtros, a partir do 105º dia de monitoramento, uma solução contendo macro e micronu-
trientes (nutrientes empregados nos ensaios de BMP, conforme indicado no capítulo 2). 

6.3.2.2 Resultados e discussão
A Figura 6.7 apresenta os resultados do monitoramento da partida para o conjunto de 
filtros anaeróbios propostos.

Figura 6.7
Avaliação da partida dos filtros anaeróbios: (A) pH, (B) DQO total, (C) SSV e  (D) 
alcalinidade intermediária/parcial.

A B

C D
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O pH apresenta-se estável na faixa de 8,0, valor moderadamente acima da faixa consi-
derada ótima para a digestão anaeróbia. Contudo, esses valores de pH não inviabilizam 
as atividades de degradação anaeróbia. Não se notaram alterações na faixa de valores 
de pH nos filtros após a adição de nutrientes.

A DQO total dos filtros corresponde à do lixiviado confinado no interior dos filtros, já 
que o regime aplicado na partida dos filtros é intermitente (batelada). O perfil da DQO 
total apresentou-se constante, com uma tendência ao decaimento pouco significativa 
e que pode estar associada à fração de lixiviado novo (bastante diluído nessa época e 
consequentemente com DQO mais baixa) que entra no filtro no ato da coleta.

No Filtro 1, que recebe lixiviado da lagoa aerada (baixa vazão), nota-se uma remo-
ção de DQO total, com exceção do 42° dia de partida. Durante as coletas do Filtro 2, 
que recebe lixiviado diretamente do reservatório principal do aparato experimental, 
notou-se uma elevada vazão durante o procedimento de coleta devido à pressão na 
tubulação do sistema, corrigido a partir do 35º dia de monitoramento, e que acarretou 
um elevado carreamento de sólidos do filtro. Esse fato pode explicar as concentrações 
de DQO total do efluente do filtro semelhantes à do lixiviado bruto.

 A concentração de SSV do Filtro 1 apresentou decréscimo acentuado e se mantém está-
vel nos níveis do lixiviado bruto ao longo do período de monitoramento, indicando con-
dições adversas ao desenvolvimento da biomassa. No caso do Filtro 2, devido às vazões 
de coleta elevadas no início, a concentração de sólidos apresenta-se baixa e estável pro-
vavelmente ao carreamento dos sólidos já nas primeiras idades. Esses resultados podem 
ser reforçados pelo perfil de DQO nas primeiras idades assinalado no gráfico da Figura 

6.8B, onde o Filtro 2, diferente do Filtro 
1, não apresentou nenhuma remoção 
de poluentes orgânicos inicial, que pode 
estar associada à baixa concentração de 
biomassa presente.

Os valores elevados da relação AI/AP 
(relação alcalinidade intermediária/
parcial) reforçam um possível acúmulo 
de ácidos tóxicos à atividade anaeróbia, 
não sinalizando condições favoráveis 
ao desenvolvimento da biomassa. O 
processo não apresentou, até o mo-
mento, sinais favoráveis ao sucesso da 
partida nos filtros.

Figura 6.8

Verificação da aderência de 
biomassa no meio suporte 
(brita gnaisse nº 4) dos filtros 
anaeróbios.
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Para fins de informação complementar, foi retirado do leito de meio suporte dos filtros 
britas para análise do aspecto físico da mesma. A Figura 6.8 ilustra o aspecto do meio 
suporte dos filtros. Todas as britas apresentaram aspectos semelhantes. Não foi obser-
vado presença e desenvolvimento de biomassa no interior dos filtros, o que pode ser 
reforçado pelo aspecto do meio suporte, que não apresentou aderência de sólidos.

6.3.2.3 Conclusões
Para considerar a partida estabilizada no filtro anaeróbio, esperava-se uma eficiência 
de remoção de DQO e produção de sólidos voláteis crescente, pH estável na faixa de 
6,6 a 7,4 (SPEECE, 1983), favorável à digestão anaeróbia e relação alcalinidade inter-
mediária/alcalinidade parcial (AI/AP) inferiores do que 0,3 (RIPLEY; BOYLE; CONVERSE, 
1986). Numa análise conjunta dos dados, os filtros não apresentaram sinais das pre-
missas estabelecidas para o sucesso da partida dos filtros, indicando, provavelmente, a 
não viabilidade desse tipo de sistema de tratamento para lixiviados com características 
refratárias, semelhantes ao empregado nesta pesquisa.

6.3.3 Sistema estudado pela UnB: RBSAN
O Reator em Bateladas Sequenciais Anae-
róbio (RBSAN) utilizado no experimento foi 
construído em acrílico transparente com 30 
cm de diâmetro e 43 cm de altura, resultando 
em volume total de aproximadamente 31 L 
(Figura 6.9). O inóculo utilizado para acelerar 
a partida do sistema foi proveniente de um 
reator anaeróbio de fluxo ascendente e manta 
de lodo (UASB) tratando efluente de uma in-
dústria cervejeira. O volume de inóculo utili-
zado foi equivalente a 1/3 do volume total do 
reator (SARTI; ZAIAT; FORESTI, 2005).

6.3.3.1 Operação e monitoramento
O sistema foi operado em bateladas sequen-
ciais com duração total dos ciclos de 24 horas, 
sendo 23 horas para reação anaeróbia, quan-
do o licor misto era agitado mecanicamente, 
e uma hora para sedimentação e descarte do 
efluente. O pH do lixiviado afluente variou en-
tre 7,4 e 9, não sendo realizado nenhum pro-
cedimento de correção do valor do pH.

Figura 6.9
Foto do reator 
anaeróbio operando em 
bateladas sequenciais.
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Para o controle da temperatura, o reator foi mantido em cabine climatizada. A tem-
peratura foi mantida em torno de 30ºC (± 1ºC), e o controle, realizado por um sistema 
composto de sensor controlador, ventilador e resistência elétrica.

O lixiviado utilizado nos experimentos foi proveniente de célula experimental (lisí-
metro) construída na estação experimental da UnB. O lisímetro foi preenchido com 
resíduos sólidos urbanos em dezembro de 2006. Como material de cobertura final do 
lisímetro, utilizaram-se resíduos provenientes da construção civil.

O monitoramento da operação do sistema anaeróbio foi realizado por meio da ob-
tenção dos valores das concentrações de DBO, bruta e filtrada de alcalinidade e dos 
ácidos voláteis. O valor do pH e da produção de metano por deslocamento de líquido 
(FORESTI et al, 2005) também foram monitoradas. A concentração de DQO foi obtida 
de acordo com metodologia descrita em Standard methods for examination of water 
and wastewater (APHA/AWWA/WEF, 2005), a alcalinidade por método descrito em Ri-
pley, Boyle e Converse (1986) e os ácidos voláteis por metodologia descrita por Dilallo 
e Albertson (1961).

6.3.3.2 Resultados e discussão
Na Tabela 6.2 são apresentados os valores da estatística descritiva obtidos para as 
amostras de lixiviado afluente e efluente. O gráfico apresentado na Figura 6.7 re-
presenta o comportamento da DQO para as amostras brutas e filtradas afluentes e 
efluentes, os valores calculados das eficiências de remoção de DQO bruta e filtrada e a 
carga orgânica volumétrica aplicada (COV).

De acordo com a Tabela 6.2 e a Figura 6.10, pode-se verificar que a concentração de 
DQO variou de 1540 a 3940 mg/L (2277 ± 438 mg/L) para as amostras brutas afluentes 
e de 240 a 1120 mg/L (539 ± 243 mg/L) para as amostras filtradas efluentes, represen-
tando eficiências de remoção de DQO de 32 a 89% (68 ± 15%) para as amostras brutas, 
e 46 a 93% (76 ± 11%) para as amostras filtradas (Figura 6.11). A eficiência média 
encontrada nesta pesquisa para as amostras filtradas está dentro da faixa obtida por 
Kennedy e Lentz (1999) ao operarem um RBSAN como pré-tratamento de lixiviado de 
aterro sanitário seguido de um UASB. As baixas eficiências encontradas nos primeiros 
dias de operação estão relacionadas ao período de adaptação da biomassa ao lixivia-
do.

Ainda por meio do gráfico da Figura 6.10, pode-se observar que o período de partida 
do sistema foi relativamente curto, totalizando em aproximadamente cinco dias. Após 
esse período, os valores das variáveis monitoradas e, consequentemente, a eficiência 
de remoção de DQO apresentaram variabilidade decorrente da variação das caracte-
rísticas do lixiviado. Embora nos primeiros dias o sistema tenha apresentado baixas 
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eficiências, pode-se inferir que o sistema apresentou período de partida curto, uma 
vez que a biomassa utilizada como inóculo já estava adaptada à concentração de DQO 
afluente em torno de 2000 mg/L. Vale ressaltar, ainda, que as eficiências de remoção 
observadas podem estar relacionadas às características físico-químicas do lixiviado 
utilizado nos experimentos.
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Apesar de o sistema ter apresentado boas eficiências de remoção de DQO para as 
amostras filtradas, os resultados apontam a necessidade de um tratamento comple-
mentar, pois o valor médio da concentração de DQO efluente é equivalente aos valores 
comumente observados para águas residuárias brutas domésticas (500 mg/L) (MET-
CALF & EDDY, 1991). 

A COV aplicada (Tabela 6.2 e Figura 6.12), variou de 0,80 a 1,97 kg DQO/m³.dia (1,14 ± 
0,2 kgDQO/m³.dia), o sistema apresentou pequenos picos de variação decorrentes das 
variações da concentração de DQO do lixiviado. Já Kettunen et al (1998), aplicando-se 
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Figura 6.10
Valores das concentrações de DQO afluente e efluente, bruta e filtrada durante o 
monitoramento do reator.

Figura 6.11
Valores calculados de eficiência de remoção de matéria orgânica  
em termos de DQO.
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COV de 2 a 4 kg DQO/m³.dia em um reator UASB sob baixas temperaturas (18 a 23°C) 
no tratamento de lixiviado, observaram uma eficiência na remoção de DQO da ordem 
de 65 a 75%. 

A interação das variáveis alcalinidade, pH e AGV expressam o equilíbrio dinâmico de 
um sistema de digestão anaeróbia, indicando que a fermentação ácida não possui 
predominância sobre a fermentação metanogênica. As concentrações da alcalinida-
de parcial variaram de 101 a 1095 mg CaCO3/L (564 ± 308 mg CaCO3/L) e de 564 a 

Figura 6.12 Variação da COV afluente ao logo da primeira etapa do monitoramento.
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1456 mg CaCO3/L (964 ± 261,5 mg CaCO3/L) para as amostras do afluente e efluente, 
respectivamente. As concentrações de alcalinidade intermediária variaram de 292 a 
810 mg CaCO3/L (432 ± 120 mg CaCO3/L) para as amostras afluentes, e de 101 a 548 
mgCaCO3/L (231 ± 104 mg CaCO3/L) para as amostras efluentes (Figura 6.13). 

Os valores da concentração da alcalinidade parcial nas amostras afluentes foram 
suficientes para proporcionar a manutenção do equilíbrio no sistema, bem como o 
consumo de quase 50% da alcalinidade dos ácidos voláteis, que foram possivelmente 
utilizados como substrato pelos organismos metanogênicos. 

Nesta pesquisa, a relação média AI/AP para as amostras efluentes foi de 0,2. Segundo 
Ripley, Boyle e Converse (1986) relações AI/AP menores que 0,3 não representam pos-
sibilidade de distúrbios no sistema. 

A concentração afluente de AGVs variou entre 161 e 854 mg/L, apresentando um teor 
médio de 480 m/L e um desvio padrão de 163 mg/L. Esses valores não afetaram o de-
sempenho dos reatores devido ao efeito tamponante exercido pela alcalinidade (964 ± 
261 mg CaCO3/L). Os valores observados estão de acordo com Metcalf e Eddy (1991), 
que sugerem a necessidade de teores de AGVs inferiores a 250 mg/L para manutenção 
do equilíbrio do sistema (Figura 6.14).

A razão de produção de metano variou de 0,7 a 3,8 (2,2 ± 0,9 L CH4/g DQO). Em termos 
volumétricos, e de acordo com os dados da estatística descritiva apresentados na Ta-
bela 6.2, a produção diária de metano variou de 2 a 8 (5 ± 2 L/dia). Nos primeiros dias 
de operação, devido às características de adaptação da biomassa, foram constatados 

menores valores de produção diária de metano, sendo que, de modo geral, as demais 
variações podem ser atribuídas às variações da COV aplicada.

 6.3.3.3 Conclusões
O sistema anaeróbio apresentou eficiências de remoção de matéria orgânica em termos 
de DQO para as amostras brutas e filtradas de 68 ± 15% e 76 ± 11%, respectivamente. 
Essas eficiências resultaram em valores de DQO efluente bruta e filtrada em torno de 
719 ± 314 mg/L e 539 ± 243 mg/L, respectivamente. Esses valores indicam a necessidade 
de um pós-tratamento para remoção de matéria orgânica remanescente. A estabilidade 
nos valores das concentrações de alcalinidade e o decréscimo na concentração de AGV 
demonstraram que o sistema não apresentou possibilidade de acidificação. 

Os resultados dos experimentos indicam a potencialidade de sistemas anaeróbios para 
o tratamento de lixiviados jovens. Entretanto, devem ser realizados estudos no sentido 
de avaliar o comportamento do processo anaeróbio para lixiviados resultantes de cé-
lulas com diferentes idades de aterramento.

6.4 Discussões finais
Os experimentos realizados utilizaram lixiviados com diferentes características físico-
químicas de acordo com o produzido em cada aterro nos diferentes locais de estudo 
onde as pesquisas foram desenvolvidas, conforme pode ser conferido na Tabela 2.5 
do Capítulo 2.

Os resultados experimentais demonstram que, para lixiviados com elevada recalcitrân-
cia, como o estudado pela UFMG, o sistema de tratamento por filtro biológico anaeró-
bio não apresentou boa eficiência. Por outro lado, foram boas as remoções obtidas nos 
estudos com sistemas anaeróbios que trataram lixiviados ‘novos’ (caso da Unisinos e da 
UnB): 76 e 89% de remoção de DBO bruta, respectivamente. Índices de remoção ainda 
melhores (93%) foram alcançados para o monitoramento da DQO filtrada nos RBSAN 
operado na UnB. Com base nessas eficiências obtidas nos tratamentos de lixiviados de 
aterros mais jovens, os biofiltros anaeróbios mostraram ser uma excelente possibili-
dade de tratamento, principalmente quando são levados em consideração os custos 
de implantação, a facilidade operacional e a possibilidade do uso de material alterna-
tivos como suporte para adesão da biomassa, o que muitas vezes pode significar uma 
economia substancial com relação ao aspecto construtivo dessas unidades. O sistema 
também apresenta boa estabilidade operacional, podendo absorver pulsos de carga or-
gânica característicos da produção de lixiviados em qualquer tipo de aterro sanitário.

 Portanto, nossos estudos recomendam o uso desse tipo de sistema sempre que o 
lixiviado apresentar baixa recalcitrância. Entretanto, vale salientar que esses sistemas 

Figura 6.14 Valores das concentrações, afluentes e efluentes, de ácidos graxos voláteis
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menores valores de produção diária de metano, sendo que, de modo geral, as demais 
variações podem ser atribuídas às variações da COV aplicada.

 6.3.3.3 Conclusões
O sistema anaeróbio apresentou eficiências de remoção de matéria orgânica em termos 
de DQO para as amostras brutas e filtradas de 68 ± 15% e 76 ± 11%, respectivamente. 
Essas eficiências resultaram em valores de DQO efluente bruta e filtrada em torno de 
719 ± 314 mg/L e 539 ± 243 mg/L, respectivamente. Esses valores indicam a necessidade 
de um pós-tratamento para remoção de matéria orgânica remanescente. A estabilidade 
nos valores das concentrações de alcalinidade e o decréscimo na concentração de AGV 
demonstraram que o sistema não apresentou possibilidade de acidificação. 

Os resultados dos experimentos indicam a potencialidade de sistemas anaeróbios para 
o tratamento de lixiviados jovens. Entretanto, devem ser realizados estudos no sentido 
de avaliar o comportamento do processo anaeróbio para lixiviados resultantes de cé-
lulas com diferentes idades de aterramento.

6.4 Discussões finais
Os experimentos realizados utilizaram lixiviados com diferentes características físico-
químicas de acordo com o produzido em cada aterro nos diferentes locais de estudo 
onde as pesquisas foram desenvolvidas, conforme pode ser conferido na Tabela 2.5 
do Capítulo 2.

Os resultados experimentais demonstram que, para lixiviados com elevada recalcitrân-
cia, como o estudado pela UFMG, o sistema de tratamento por filtro biológico anaeró-
bio não apresentou boa eficiência. Por outro lado, foram boas as remoções obtidas nos 
estudos com sistemas anaeróbios que trataram lixiviados ‘novos’ (caso da Unisinos e da 
UnB): 76 e 89% de remoção de DBO bruta, respectivamente. Índices de remoção ainda 
melhores (93%) foram alcançados para o monitoramento da DQO filtrada nos RBSAN 
operado na UnB. Com base nessas eficiências obtidas nos tratamentos de lixiviados de 
aterros mais jovens, os biofiltros anaeróbios mostraram ser uma excelente possibili-
dade de tratamento, principalmente quando são levados em consideração os custos 
de implantação, a facilidade operacional e a possibilidade do uso de material alterna-
tivos como suporte para adesão da biomassa, o que muitas vezes pode significar uma 
economia substancial com relação ao aspecto construtivo dessas unidades. O sistema 
também apresenta boa estabilidade operacional, podendo absorver pulsos de carga or-
gânica característicos da produção de lixiviados em qualquer tipo de aterro sanitário.

 Portanto, nossos estudos recomendam o uso desse tipo de sistema sempre que o 
lixiviado apresentar baixa recalcitrância. Entretanto, vale salientar que esses sistemas 
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(biofiltros anaeróbios) devem ser parte de um sistema integrado com outros processos 
como pós-tratamento, caso contrário não será possível atingir os padrões legais de 
emissão. O uso de biofiltros anaeróbios permitirá otimizar e diminuir os custos de im-
plantação e operação de sistemas de pós-tratamento. Os sistemas anaeróbios, nesse 
caso, surgem como uma excelente alternativa de pré-tratamento.
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7.1 Introdução 
O nitrogênio é um elemento essencial nos processos vitais de todas as plantas e ani-
mais por ser o principal componente de proteínas, ácidos nucleicos e de outras bio-
moléculas. As principais fontes de nitrogênio no meio ambiente são de origem vegetal 
e animal, visto que compostos desse elemento são liberados como subprodutos das 
funções orgânicas vitais (fezes e urina) e da decomposição de organismos mortos. 

A urina contém nitrogênio, principalmente como uréia, que é rapidamente hidrolisada 
para carbonato de amônia. A matéria proteica dos organismos mortos é convertida 
para N-amoniacal por bactérias decompositoras, tanto sob condições aeróbias como 
anaeróbias. As proteínas, independentemente de serem de origem animal ou vegetal, 
contêm carbono (51-55%), hidrogênio (6,5 a 7,3%), oxigênio (20 a 24%) e nitrogênio 
(15-18%) e algumas podem conter moléculas de S (0,0 a 2,5%), P (0,0 a 1,0%) e Fe 
(SAWYER; McCARTY; PARKIN, 1994).

Tão importante quanto o nitrogênio de origem vegetal e animal é a parcela de nitro-
gênio liberada como resultado de atividades industriais e da agricultura e, ainda, a 
parcela de origem atmosférica. 

As transformações entre as diferentes formas de nitrogênio na natureza são ilustradas 
na Figura 7.1.
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Apesar de o nitrogênio ocorrer naturalmente no meio ambiente, 79% (v/v) do ar at-
mosférico, ele não é facilmente disponível para muitos organismos. Entretanto, há 
algumas espécies de bactérias e de algas capazes de assimilar nitrogênio da atmosfera 
por meio de fixação biológica. Além disso, existem também os processos de fixação 
industrial, que são obtidos pelo uso de uma variedade de processos químicos.

O nitrogênio, com base na química inorgânica, pode se apresentar em diversas formas de-
vido aos vários números de oxidação que pode assumir, conforme Equação 7.1 (SAWYER; 
McCARTY; PARKIN, 1994). O estado de oxidação do nitrogênio é -3 para compostos de 
nitrogênio orgânico e amoniacal, zero para o nitrogênio molecular e +3 e +5, respectiva-
mente, para o nitrogênio oxidado na forma de nitrito e de nitrato (SEDLAK, 1991). 

NH
3

-3
--N2

0
--N2

1+
O--N

2+
O--N2

3+
O--N

4+
O2--N2

5+
O5	 Equação 7.1

No meio aquático, o nitrogênio pode ser encontrado na forma molecular (N2), esca-
pando para a atmosfera, na forma orgânica (dissolvido e em suspensão), amoniacal 
(NH3/NH4

+) e nas formas oxidadas, como nitrato (NO3
-) e, esporadicamente, nitrito 

(NO2
-) (SEDLAK, 1991).

Figura 7.1 Transformações entre as diferentes formas do nitrogênio na natureza.

Fonte: WEF (2006)
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O nitrogênio, em suas diversas formas, quando lançado nos cursos d’água de maneira 
inadequada, pode ser responsável por impactos ambientais (VON SPERLING, 2002) 
tais como:

em todas as formas, pode ser utilizado como nutriente pelas plantas aquá-• 
ticas e, consequentemente, ser responsável pela eutrofização dos recursos 
hídricos, com destaque para os ambientes lênticos;

pode afetar a vida aquática uma vez que é facilmente oxidado por orga-• 
nismos nitrificantes – oxidadores de N-amoniacal e nitrito, que utilizam o 
oxigênio do meio como aceptor de elétrons;

dependendo da concentração e do pH do meio, pode ser tóxico aos peixes e • 
a outros organismos aquáticos na forma de amônia livre (não ionizada);

na forma de nitrato é um risco à saúde pública, pois está associado à me-• 
tahemoglobinemia (síndrome do bebê azul); 

Na desinfecção, aumenta a demanda de produto químico nas estações de • 
tratamento de água (ETA) que utilizam cloro como desinfetante, uma vez que 
esta substância reage com o nitrogênio, formando as cloraminas que têm 
menor poder desinfetante do que o ácido hipocloroso.

As principais fontes de nitrogênio em lixiviados de aterro de resíduos sólidos urbanos 
são de origem vegetal e animal (resto de alimentos) e suas concentrações estão dire-
tamente relacionadas à quantidade de matéria orgânica presente nos resíduos. Outras 
fontes de nitrogênio que podem estar presentes em lixiviados são os fertilizantes, os 
produtos de limpeza, a carne preservada com amônia e os produtos para preservação 
de madeira (FLECK, 2003).

Em lixiviados de aterro de resíduos sólidos, o nitrogênio é encontrado predominan-
temente nas formas orgânica e amoniacal, devido às condições anaeróbias de de-
composição dos resíduos, porém, com o decorrer do tempo há predomínio da forma 
amoniacal. O N-orgânico é, em geral, facilmente decomposto biologicamente para 
N-amoniacal – processo de amonificação.

Ao contrário da matéria orgânica, a concentração de nitrogênio nos lixiviados não 
é particularmente dependente da fase de decomposição dos resíduos, o que muda 
é a forma como esse elemento se apresenta ao longo do tempo. Concentrações de 
N-amoniacal de 500 a 2000 mg.L-1 são registradas na literatura sem que ocorram de-
créscimos com o tempo, uma vez que não há mecanismos de remoção de N-amoniacal 
sob condições anaeróbias, pelo menos em taxas significativas. Por isso, o N-amoniacal 
é citado por diversos pesquisadores como o componente mais significativo a longo 
prazo no lixiviado (KJELDSEN et al., 2002).

Nos processos de tratamento biológico de remoção de nitrogênio de águas residuárias, 
são utilizadas algumas das transformações que ocorrem com o nitrogênio na natureza 
(Figura 7.1), partindo do N-orgânico e/ou do N-amoniacal até a liberação do nitrogê-
nio gasoso, cujas principais etapas são: a amonificação, a assimilação, a nitrificação 
(nitritação e nitratação) e a desnitrificação. 

A ocorrência de processos não convencionais de conversão do nitrogênio é descrita 
por Van Loosdrecht e Jetten (1998) em revisão sobre o assunto. No referido trabalho, 
relata-se a existência de processos como: a desnitrificação aeróbia, a desnitrificação 
por nitrificantes autotróficas, a nitrificação heterotrófica e a oxidação anaeróbia do 
nitrogênio amoniacal (ANAMMOX). As ocorrências desses processos nas estações de 
tratamento de águas residuárias são difíceis de serem avaliadas devido às dificuldades 
encontradas, na prática, para realizaro balanço de massa de nitrogênio e às suas taxas 
de ocorrência nos sistemas de tratamento.

7.2 Processos de remoção biológica de nitrogênio

7.2.1 Nitrificação/desnitrificação 
A nitrificação/desnitrificação é a alternativa, até o momento, mais utilizada na remo-
ção biológica de nitrogênio.

Na nitrificação, o N-amoniacal é oxidado para nitrito e, na sequência, para nitrato em 
duas etapas características tendo o O2 como aceptor final de elétrons. Esse processo 
é realizado por dois grupos filogenético de bactérias quimioautotróficas que utilizam 
carbono inorgânico (via Ciclo de Calvin) para biosíntese de carbono orgânico e que 
obtêm energia para o crescimento a partir da oxidação do N-amoniacal ou nitrito.

Na primeira etapa da nitrificação, ocorre a oxidação do nitrogênio amoniacal para 
nitrito via hidroxilamina (NH2OH) — nitritação, e predominam bactérias do gênero 
Nitrosomonas sp e Nitrosospira sp, enquanto, no passo seguinte, sucede-se a oxi-
dação do nitrito a nitrato — nitratação, geralmente atribuída às bactérias do gênero 
Nitrobacter sp e Nitrospira sp (VAN LOOSDRECHT; JETTEN, 1998; PHILIPS; LAANBROEK; 
VERSTRAETE, 2002). Os passos metabólicos para a nitrificação e desnitrificação são 
apresentados no esquema da Figura 7.2.

A oxidação do N-amoniacal para hidroxilamina é uma reação endotérmica enquanto a 
sua oxidação para nitrito é exotérmica, porém a reação global resultante da oxidação 
do N-amoniacal para nitrito é exotérmica. Na sequência, pode ocorrer a oxidação do 
nitrito para nitrato com liberação de energia. A reação global do processo de nitrifica-
ção é exotérmica (HENZE, 1997).
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apresentados no esquema da Figura 7.2.

A oxidação do N-amoniacal para hidroxilamina é uma reação endotérmica enquanto a 
sua oxidação para nitrito é exotérmica, porém a reação global resultante da oxidação 
do N-amoniacal para nitrito é exotérmica. Na sequência, pode ocorrer a oxidação do 
nitrito para nitrato com liberação de energia. A reação global do processo de nitrifica-
ção é exotérmica (HENZE, 1997).
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No processo de nitrificação, a formação de nitrito, que ocorre em duas etapas, é o 
passo limitante, uma vez que a taxa de crescimento específica máxima das oxidado-
ras de N-amoniacal é menor (Nitrosomonas: 0,6-0,8 dia-1) do que das oxidadoras de 
nitrito (Nitrobacter: 0,6-1,0 dia-1). No entanto, pode ocorrer uma inversão na taxa de 
crescimento desses grupos com o aumento da temperatura. Não é possível precisar 
exatamente o intervalo de temperatura em que essa inversão ocorre, pois outros fato-
res, como a concentração de amônia não ionizada, sofrem influência da temperatura 
e, consequentemente, têm efeitos diferentes sobre esses grupos de bactérias (PHILIPS; 
LAANBROEK; VERSTRAETE, 2002).

De modo geral, o acúmulo de nitrito somente ocorrerá quando o sistema estiver ope-
rando em condições desfavoráveis, como TDH inadequado, presença de substâncias 
inibidoras, baixo TRC, pH e temperatura desfavoráveis, sobrecargas e durante a partida 
do sistema (HENZE, 1997), ou quando se pretende parar o processo de oxidação no 
nitrito, por exemplo na aplicação do Processo Sharon, que se utiliza o efeito da tempe-
ratura para evitar ou reduzir o crescimento das bactérias que oxidam o nitrito.

Segundo Henze (1997), os processos para a oxidação do nitrogênio amoniacal e do 
nitrito para obtenção de energia podem ser representados pelas Equações 7.2 a 7.4 e 
7.5 a 7.7, respectivamente.

A maioria das bactérias nitrificantes conhecidas são autotróficas, pois usam como fonte 
de carbono, para a síntese celular, o carbono inorgânico. O dióxido de carbono deverá ser 
reduzido antes de compor parte da massa celular e essa redução é realizada utilizando-se 
energia obtida pela oxidação de compostos inorgânicos, no caso N-amoniacal ou nitrito, 
como demonstrado pelas Equações 7.3 e 7.6, que representam o crescimento celular na 
nitritação e na nitratação. As reações globais de obtenção de energia e de crescimento 
da nitritação e nitratação são dadas pelas Equações 7.4 e 7.7, enquanto a reação global 
do processo de nitrificação é representada pela Equação 7.8 (HENZE, 1997).
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 1: oxidação do N-amoniacal para hidroxilamina; 2/3: oxidação hidroxilamina para nitrito e 
4: nitrito para nitrato;  5: redução do nitrato para nitrito; 6/7/8: nitrito é convertido para produtos gasosos. 

Figura 7.2 Possível caminho metabólico para a nitrificação e desnitrificação.

Fonte: Khin e Annachhatre (2004).
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NH4

+
 + 1,5 O2   NO2

-
 + H2O + 2H+    ∆ G0(W) = -270kJ·(mol N - NH4

+
)-1	 Equação 7.2

15CO2 + 13NH4

+
   10NO2- + 3C5H7NO2 + 23H

+
 + 4H2O	 Equação 7.3

	
bactérias

80,7NH4

+
 + 114,55O2 + 160,4HCO3

-
   

C5H7NO2 +79,7NO2- + 82,7H2O + 155,4H2CO3

-	
Equação 7.4

	
bactérias

NO2

-
 + 0,5O2   +NO3

-
    ∆G0(W) = -80kJ·(molN-NH4

+
)-1	 Equação 7.5

5Co2 + NH4

+
 + 10NO2

1-
 + 2H2O   10NO3

1-
 + C5H7NO2 + H

+
	 Equação 7.6

	
bactérias

134,5NO2

-
 + NH4

+
 + 62,25O2 + HCO3

-
 + 4H2CO3   

C5H7NO2 + 134,5NO3

-1
 + 3H2O    ∆G0(W) = -80kJ·(mol N - NH4

+)-1
	 Equação 7.7

	
bactérias

NH4

+
 + 1,86O2 + 1,98HCO3   

0,020C5H7NO2 + 0,98NO3

-1
 + 1,88H2CO3 + 1,04H2O	 Equação 7.8

	
bactérias

Com base na Equação 7.8 verifica-se que na oxidação de 1,0 g de N-NH4
+ a nitrato 

(SEDLAK, 1991; METCALF; EDDY, 2003) ocorre:

consumo aproximado de 4,3 g de O•  2, (4,57 g de O2 desconsiderando-se 
a parcela devido à síntese celular), dos quais 3,43 g O2 são consumidos na 
oxidação do N-amoniacal para nitrito (NO2

-) e 1,14 g O2 na de nitrito (NO2
-) 

para nitrato (NO3
-);

liberação do íon H+, que consome 7,14 g de CaCO3- ou 8,64 g de HCO3-;• 

consumo de 0,08 g de carbono inorgânico;• 

produção de 0,15 g de novas células.• 

7.2.1.1 Fatores ambientais importantes na nitrificação 
Diversos fatores e suas interações têm influência no processo de nitrificação, sendo os 
mais importantes: temperatura, pH, deficiência de oxigênio dissolvido e a presença de 
substâncias tóxicas ou inibidoras, inclusive o próprio substrato e alguns intermediários 
do processo (Von Sperling, 2002, Sedlak, 1991; Metcalf; EDDY, 2003).
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A temperatura ótima para a nitrificação situa-se na faixa de 25 a 36°C; no entanto, 
pode ocorrer na faixa de 5 a 50°C. 

Assim como a temperatura, o pH é outro fator que tem influência na taxa de cresci-
mento bacteriano. A faixa ótima de pH para a nitrificação é de 7,2 a 8,0, como pode ser 

observado na Figura 7.3.

A influência do pH na nitrificação pode 
estar relacionada também à inibição 
pelo substrato, especialmente no caso 
de efluentes com elevadas concentra-
ções de N-amoniacal, como os lixivia-
dos de aterros sanitários. As formas 
não ionizadas do nitrogênio amoniacal 
e do nitrito, isto é, NH

3 (gás amoníaco) 
e HNO2 (ácido nitroso), têm efeito inibi-
tório tanto para as Nitrosomonas como 
para as Nitrobacter. 

As bactérias que oxidam o nitrito são 
mais sensíveis ao NH3. A partir de 0,1 
mg/L de amônia livre, tem início a sua 
inibição, que pode ser de 100% para 
concentrações em torno de 1,0 mg/L. 

Por outro lado, a inibição das bactérias oxidadoras de N-amoniacal tem início em, 
aproximadamente, 10 mg/L de amônia livre e torna-se máxima para concentrações da 
ordem de 150 mg/L (ANTHONISEN et al., 1976), conforme Figura 7.4. 

As concentrações de amônia livre e do ácido nitroso livre no meio podem ser estima-
das pelas Equações 7.9 e 7.10.

amónia live (mg NH3·L
-1) = 17 N - amonical (mgN - NH3·L

-1)·10pH	 Equação 7.9		                 
		              14	 10pH + e(6344/(273 + t))

Em que: 
N-amoniacal (íon amônio + amônia livre): em mg N-NH3.L

-1; 
t: temperatura em oC; 
amônia livre: em mg NH3.L

-1.

ácido nitroso livre (mg HNO2·L
-1) = 46 Nitrito (mg N - NO2·L

-1)· 10pH	 Equação7.10

	                                        

 

	                                        

14		 10pH·e(-2300/(273 + t))

Figura 7.3
Variação da taxa de oxidação 
do N-amoniacal e do nitrito em 
função do pH.

Fonte: Sedlak (1991).
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Em que:  
t: temperatura em oC

Outro fator importante no processo de nitrificação é a concentração de OD do meio, 
uma vez que, em valores de 1,0 mg.L-1, as taxas de nitrificação tendem a decrescer. 
Os valores da constante de saturação do oxigênio (KO) para a nitrificação estão na 
faixa de 0,5 a 1,0 g O2.m

-3 para as Nitrosomonas e de 0,5 a 1,5 g O2.m
-3 para as Nitro-

bacter (HENZE, 1997). Tais valores são 
elevados em comparação aos valores 
das heterotróficas e, por isso, as ni-
trificantes são mais sensíveis a baixas 
concentrações de oxigênio.

Diversas substâncias que podem es-
tar presentes nas águas residuárias, 
principalmente de origem industrial, 
são relacionadas na literatura como 
tóxicas às bactérias nitrificantes (SE-
DLAK, 1991; HENZE ,1997). Entre essas, 
há evidências de que a hidroxilami-
na, que é um intermediário da nitri-
tação, na forma não ionizada possa 
inibir a nitratação. Esse composto 
acumula-se, possivelmente, em siste-
mas nitrificantes com altas concen-
trações de NH

3/NH4
+, com deficiência 

de oxigênio e com pH elevado (YOO  
et al, 1999).

7.2.1.2 Desnitrificação
A conversão do nitrato para gás nitrogênio, ou seja, a desnitrificação, tem muitos 
intermediários tais como HNO2, NO e N2O, e ocorre mediante um doador de elétrons, 
podendo ser compostos orgânicos ou inorgânicos reduzidos, como o sulfeto ou o 
hidrogênio (VAN LOOSDRECHT; JETTEN, 1998).

Para que ocorra a desnitrificação, o meio deve conter carbono orgânico, que será uti-
lizado como fonte de energia e de carbono pelas bactérias para a conversão do nitro-
gênio oxidado em nitrogênio gasoso. O carbono orgânico pode ser obtido por meio de 
uma fonte interna, o próprio afluente e/ou a biomassa ou externa como, por exemplo, 
metanol, etanol, acetato (METCALF; EDDY, 2003).

Figura 7.4

Inibição da nitrificação em 
função da concentração  
de nitrito ou N-amoniacal  
e do pH.

Fonte: Sedlak (1991).
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A reação de obtenção de energia pelas bactérias desnitrificantes, utilizando metanol 
como fonte de carbono, pode ser descrita pelas Equações 7.11 a 7.13, respectivamente, 
na redução de nitrito e de nitrato a N2. Enquanto que nas Equações 7.14 e 7.15 são 
apresentadas as reações globais, isto é considerando a obtenção de energia e a síntese, 
para a redução de nitrato e nitrito. 

6NO3

-
 + 2CH3OH   6NO2

-
 2CO2 + 4H2O	 Equação 7.11

6NO2

-
 + 3CH3OH   3N2 + 3CO2 + 3H2O + 6OH-	 Equação 7.12

6NO3

-
 + 5CH3OH   3N2 + 5CO2 + 7H2O + 6oh-	 Equação 7.13

NO3

-
 + 1,08CH3OH + 0,24H2CO3   

0,04C5H7NO2 0,48N2 + 1,23H2O + HCO3

-
	 Equação 7.14

NO2

-
 + 0,67CH3OH + 0,53H2CO3   

0,056C5H7NO2 + 0,47N2 + 1,68H2O + HCO3

-
	 Equação 7.15

Em que: 
considerado como composição da matéria orgânica presente na água residuária.

Atualmente, a tendência com relação ao suprimento de carbono orgânico necessário 
para a desnitrificação direciona para o uso de fontes internas, como a do próprio 
despejo, o armazenamento induzido e a respiração endógena do lodo, por razões eco-
nômicas, de menor produção de lodo e de uso mais adequado dos orgânicos presentes 
(ISAACS; HENZE, 1995). O uso de carbono endógeno pode resultar em baixas taxas de 
desnitrificação, além de limitar a eficiência global de remoção de nitrogênio.

No caso de águas residuárias com concentrações elevadas de nitrogênio, quando se 
pretende usar o próprio afluente como fonte de carbono, são necessárias altas taxas 
de recirculação do efluente nitrificado. Além disso, o afluente deve possuir matéria 
orgânica em concentração suficiente e com característica adequada à desnitrificação.

A velocidade de desnitrificação depende da concentração de nitrato, da biomassa 
ativa e da concentração e natureza da fonte de carbono (MEHLHART, 1994; ISAACS; 
HENZE, 1995), da temperatura, do pH e da presença de oxigênio dissolvido e de subs-
tâncias que podem inibir o processo ou reduzir sua velocidade. As características da 
fonte de carbono orgânico influenciam o tipo de bactéria que se desenvolverá, a taxa 
de crescimento dos organismos envolvidos, a taxa de redução de nitrato e o grau 
de acumulação de subprodutos intermediários (CARLEY; MAVINIC, 1991 apud TAM; 
LEUNG; WONG, 1994). 

A remoção de nitrogênio depende também do projeto e da operação da estação. Para 
um sistema de desnitrificação em que nenhuma parte da fonte de carbono é perdida 
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através da oxidação pelo oxigênio, a razão DQO/N encontra-se na faixa de 3,5 a 4,5; 
DQO e N são as quantidades oxidadas e desnitrificadas no processo e não as quanti-
dades no afluente (HENZE; KRISTENSEN; STRUBE, 1994). 

Na reação de redução de 1 g de N-NO3 em nitrogênio molecular (N2), conforme a 
Equação 7.13, são consumidos aproximadamente 3,7g de DQO; produzidos 0,45 g de 
novas células; gerados em torno de 3,57 g de alcalinidade (CaCO3), aproximadamente 
50% da alcalinidade consumida na nitrificação.

Existem quatro condições básicas para que o processo de desnitrificação se desenvol-
va (VAN HAANDEL; MARAIS, 1999): (1) presença de nitrato (ou nitrito); (2) ausência 
de oxigênio dissolvido; (3) presença de massa bacteriana capaz de aceitar nitrato (ou 
nitrito) como aceptor de elétrons; (4) presença de um doador de elétrons adequado 
(fonte de energia e carbono).

A ausência do oxigênio dissolvido é um fator fundamental para que ocorra a desnitri-
ficação (condição anóxica: ausência de oxigênio e presença de nitrato e/ou nitrito). Em 
concentrações acima de 1,0 mg O

2.L ocorre a inibição do processo de desnitrificação, 
pois nesse caso será utilizado como aceptor de elétrons o oxigênio em vez do nitrato, 
pois o primeiro resulta em maior aproveitamento energético comparado ao segundo 
(VON SPERLING, 2002). Consequentemente, para que ocorra a desnitrificação será ne-
cessário acrescer o aporte de fonte de carbono.

A temperatura influencia na taxa de crescimento bacteriano, embora a desnitrificação pos-
sa ocorrer em uma ampla faixa, 0 a 50°C, ainda que a faixa ótima seja entre 35 e 50°C. 

O pH ideal para o processo de desnitrificação é próximo da neutralidade, devendo-se evitar 
valores inferiores a 6 e superiores a 9, pois, fora dessa faixa, a velocidade de desnitrificação 
é reduzida, principalmente devido ao aumento da produção de óxidos nítricos inibidores 
do processo. A faixa ótima do pH, segundo Metcalf e Eddy (2003), é de 6,5 a 8,0. 

As substâncias tóxicas exercem influência no processo de desnitrificação e na nitrifi-
cação, pois podem inibir o crescimento bacteriano 

A remoção biológica de nitrogênio por meio de processos de nitrificação e desnitrifi-
cação tem sido amplamente utilizada em escala real; logo, pode ser considerado um 
processo já consolidado em relação à sua aplicação em estações de tratamento de 
águas residuárias, como esgoto sanitário. 

Na maioria das vezes, os custos operacionais do processo de nitrificação e desnitrifica-
ção estão relacionados à necessidade de oxigênio dissolvido (nitrificação) e de matéria 
orgânica (desnitrificação). Por isso, recentemente, novos processos e estratégias ope-
racionais surgiram com o objetivo de reduzir esses custos.
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7.2.2 Remoção de nitrogênio via nitrito (via curta) 
Pesquisas visando ao desenvolvimento de novas alternativas de tratamento de águas 
residuárias que possam proporcionar aumento da eficiência e redução de custos estão 
em constante avanço. No que se refere à eliminação de nitrogênio de águas resi-
duárias, cada vez mais a literatura tem apresentado novos processos que, em geral, 
buscam alcançar a eliminação de nitrogênio utilizando o nitrito como receptor de 
elétrons, e não o nitrato. 

A remoção biológica de nitrogênio pela via curta (via nitrito) tem se mostrado pro-
missora para águas residuárias com elevadas concentrações de nitrogênio, pois tira 
proveito do fato de o próprio substrato ser, em determinadas concentrações, inibitório 
ao processo de nitrificação, com maior intensidade na inibição da etapa de transfor-
mação do nitrito para nitrato. A remoção biológica de nitrogênio via nitrito tem como 
principais vantagens a economia nos custos de aeração, na redução da quantidade de 
matéria orgânica requerida para a desnitrificação, do tempo de reação na nitrificação 
e desnitrificação e do excesso de lodo produzido (TURK; MAVINIC, 1989).

No processo de remoção biológica de nitrogênio pela via curta, em comparação ao pro-
cesso de nitrificação/desnitrificação, o consumo de oxigênio é aproximadamente 25% 
menor, a necessidade de fonte externa de carbono para a desnitrificação é reduzida em 
aproximadamente 40% e, consequentemente, a geração de lodo é menor, conforme 
esquema mostrado na Figura 7.5. Além disso, proporciona de 30 a 40% de redução 
do volume do reator e elevada taxa de desnitrificação (VILLAVERDE; FDZ-POLANCO; 
GARCIA, 2000). Esses valores podem ser verificados por meio do cálculo estequiométri-

co utilizando-se as Equações 7.4 e 7.7 
para a nitrificação e 7.14 e 7.15 para a 
desnitrificação. 

A remoção biológica de nitrogênio pela 
via curta ou via nitrito consiste basi-
camente em inibir o segundo passo do 
processo de nitrificação, ou seja, a oxi-
dação do nitrito para nitrato. Essa estra-
tégia baseia-se na condição de o nitrito 
ser o intermediário comum na nitrifica-
ção e na desnitrificação (Figura 7.2).

Portanto, no caso da remoção de nitro-
gênio pela via curta, é essencial inibir a 
nitratação – oxidação do nitrito a nitrato, 
estimular o acúmulo de nitrito e, no pas-

Figura 7.5

Consumo de oxigênio e 
carbono no processo de 
nitrificação/desnitrificação 
convencional e pela via curta 
(via nitrito)

Fonte: Pambrun, Paul e Spérandio (2008).
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so seguinte, favorecer a redução desse para nitrogênio gasoso. Nota-se que nesse proces-
so o ponto crítico é exatamente alcançar o acúmulo de nitrito evitando a sua oxidação.

Em estações de tratamento de efluentes em ‘estado estacionário’, ou seja, em sistemas 
estabilizados e com condições ambientais favoráveis à nitrificação e à desnitrifica-
ção, normalmente não ocorre o acúmulo de nitrito, uma vez que a velocidade de 
crescimento dos organismos oxidadores de nitrito é maior do que a dos oxidadores 
de N-amoniacal, conforme já mencionado. Porém, há relatos do acúmulo de nitrito 
em ampla variedade de habitats microbianos tais como solos, águas naturais, siste-
mas de tratamento de efluentes indústrias e de resíduos agrícolas, no tratamento de 
sobrenadante de digestores de lodos e, algumas vezes, para determinadas condições 
operacionais em estações de tratamento de esgoto sanitário.

Esse acúmulo de nitrito ocorre porque as bactérias que oxidam o nitrito são mais 
sensíveis aos fatores ambientais do que as oxidadoras de N-amoniacal. Dessa forma, 
é possível selecionar condições operacionais que favoreçam apenas o crescimento das 
últimas. Entre os principais parâmetros que podem ser utilizados para favorecer a re-
moção biológica de nitrogênio pela via curta, pode-se citar a concentração de amônia 
livre, pH do meio, hidroxilamina livre (não ionizada), temperatura e concentração de 
oxigênio dissolvido (YOO et al, 1999).

7.2.2.1 Concentração de amônia livre
Como já referido no item 7.2.1, as bactérias oxidadoras de nitrito são mais sensíveis às 
concentrações de amônia livre do que as oxidadoras de amônia. Nas primeiras, o efeito 
inibitório da amônia livre tem início em concentrações da ordem de 0,1 mgNH3.L

-1 e 
a inibição é de 100% em 1,0 mg/L de NH3, ao passo que a inibição das oxidadoras de 
N-amoniacal tem início em concentrações em torno de 10 mg.L-1 de NH3. Esses valores 
podem ser observados na Figura 7.4. 

O uso desse parâmetro como fator de otimização do processo da via curta está con-
dicionado principalmente às concentrações de N-amoniacal e ao pH do meio, e sua 
concentração pode ser estimada no sistema por meio da Equação 7.9. A temperatura 
também tem influência sobre a concentração de amônia livre, uma vez que a constan-
te de ionização da amônia (kb) está relacionada à temperatura.

7.2.2.2 pH do meio
A faixa adequada de pH para o processo de nitrificação é de 7,2 a 8,2. Apesar de o 
gráfico da Figura 7.2 indicar que as oxidadoras de nitrito suportam valores maiores 
de pH sem reduzir sua atividade quando comparadas às oxidadoras de N-amoniacal, 
diversos pesquisadores relatam que as últimas têm maior afinidade para valores mais 
elevados de pH. 
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Essa controvérsia é pertinente quando se relaciona o efeito do pH às concentrações 
de N-amoniacal e nitrito no meio. Em efluentes com elevadas concentrações de N-
amoniacal, maiores valores de pH deslocam o equilíbrio no sentido de formação de 
NH3, que tem maior influência na atividade das oxidadoras de nitrito, enquanto valo-
res de pH mais baixos em sistemas nitrificantes deslocarão o equilíbrio no sentido de 
formação de ácido nitroso não ionizado, que inibe as nitrificantes em concentrações 
na faixa de 0,22 a 2,80 mg HNO2.L

-1. Desse modo, pode ser que as divergências com re-
lação ao efeito que o pH exerce na nitrificação estejam relacionadas às concentrações 
de amônia e ácido nitroso não ionizado, e não ao efeito do pH em si.

Em águas residuárias com elevadas concentrações de N-amoniacal, como os lixiviados 
de aterros sanitários, a própria amonificação contribui para o aumento da alcalinidade 
e por isso o pH se mantém elevado.

7.2.2.3 Hidroxilamina livre (não ionizada)
A hidroxilamina (NH2OH/NH3OH+), que é um intermediário na etapa de formação do 
nitrito pelas Nitrossomonas, foi identificada como inibidora das Nitrobacter. A hidro-
xilamina se acumula possivelmente em sistemas nitrificantes com altas concentrações 
de NH3/NH4

+, deficientes em oxigênio e com pH elevado, atuando talvez como um dos 
principais fatores que favorecem o acúmulo de nitrito. 

7.2.2.4 Temperatura
Apesar de as bactérias nitrificantes crescerem na faixa de temperatura de 4 a 45oC, a 
faixa considerada ótima é de 25 a 35 oC. Em temperaturas em torno de 20 e 25 oC, a 
taxa de crescimento máxima das oxidadoras de N-amoniacal é maior do que das oxi-
dadoras de nitrito e, dependendo das concentrações de N-amoniacal, poderá ocorrer 
acúmulo de nitrito, uma vez que o aumento da temperatura, além de influenciar na 
velocidade de crescimento, tem influência na concentração de amônia livre.

Com isso, a possibilidade da manutenção da temperatura em um valor que beneficie 
a reprodução das bactérias oxidantes de amônia em detrimento daquelas que oxidam 
nitrito, favorecerá o acúmulo desse último. Aliado ao efeito da temperatura, o acúmu-
lo de nitrito poderá ser favorecido pela seleção do tempo de retenção celular (TRC), 
que deverá possibilitar a permanência, no sistema, das bactérias que oxidam nitrogê-
nio amoniacal e, ao mesmo tempo, induzir o arraste daquelas que oxidam o nitrito. O 
processo Sharon utiliza-se dessa estratégia para a remoção de nitrogênio via nitrito. 

7.2.2.5 Oxigênio dissolvido
A concentração de oxigênio é outro parâmetro que pode beneficiar a remoção de nitro-
gênio pela via curta, uma vez que o valor da constante de saturação do oxigênio é menor 
para as bactérias que oxidam o N-amoniacal: Nitrosomonas: 0,5 a 1,0 g O2.m

-3, em rela-

ção ao daquelas que oxidam o nitrito: Nitrobacter: 0,5 - 1,5 g O2.m
-3 (HENZE, 1997).

A concentração média ideal de OD para obtenção de máxima nitritação e mínima 
nitratação seria próximo de 1,3 mg/L. Associada à concentração de OD, a duração do 
tempo de aeração parece ser inversamente proporcional ao grau de acúmulo de nitri-
to. Portanto, a duração do período de aeração deve ser longa o suficiente para que a 
nitritação ocorra, mas breve o suficiente para evitar a adaptação das bactérias oxidan-
tes do nitrito ao ambiente aeróbio (YOO et al, 1999). Porém, segundo alguns pesquisa-
dores, esse parâmetro não é essencial para manutenção do acúmulo de nitrito.

Yoo et al (1999) sugere os seguintes cuidados para atingir a efetiva nitrificação/des-
nitrificação pela via curta:

simultânea ou alternada nitrificação/desnitrificação no mesmo reator;• 

manutenção de baixas concentrações de OD durante a fase de oxidação • 
ou de aeração;

favorecimento da interação da biomassa com o afluente em condições de-• 
ficientes de oxigênio para se induzir o contato com altas concentrações de 
amônia livre e/ou hidroxilamina;

manter o pH elevado;• 

adicionar hidroxilamina ao sistema;• 

manter a temperatura próxima ou acima de 25•  oC.

7.3 Configurações dos sistemas remoção  
biológica de nitrogênio

7.3.1 Sistemas com fluxo contínuo
As primeiras aplicações do processo de lodos ativados para remoção de nitrogênio fo-
ram realizadas por Wuhrmann no início dos anos 1960, sucedido pelas configurações 
apresentadas por Ludzack e Ettinger. Eram sistemas de um único lodo, o primeiro de 
pós-desnitrificação, porém a velocidade e a taxa de desnitrificação eram muito baixas. 
A configuração de Ludzack e Ettinger utilizava o tanque anóxico antes do aeróbio e 
parte do nitrato gerado era recirculado junto com o lodo para o primeiro reator, onde 
era reduzido tendo como doador de elétrons a matéria orgânica do afluente, funcio-
nando como um sistema de pré-desnitrificação (JORDÃO, 1998).

No final dos anos 1960, foram propostos os sistemas de três lodos ou três estágios, 
uma vez que a remoção carbonácea, a nitrificação e a desnitrificação eram realizadas 
sequencialmente em tanques separados visando à otimização do processo. Apesar de 
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ção ao daquelas que oxidam o nitrito: Nitrobacter: 0,5 - 1,5 g O2.m
-3 (HENZE, 1997).

A concentração média ideal de OD para obtenção de máxima nitritação e mínima 
nitratação seria próximo de 1,3 mg/L. Associada à concentração de OD, a duração do 
tempo de aeração parece ser inversamente proporcional ao grau de acúmulo de nitri-
to. Portanto, a duração do período de aeração deve ser longa o suficiente para que a 
nitritação ocorra, mas breve o suficiente para evitar a adaptação das bactérias oxidan-
tes do nitrito ao ambiente aeróbio (YOO et al, 1999). Porém, segundo alguns pesquisa-
dores, esse parâmetro não é essencial para manutenção do acúmulo de nitrito.

Yoo et al (1999) sugere os seguintes cuidados para atingir a efetiva nitrificação/des-
nitrificação pela via curta:

simultânea ou alternada nitrificação/desnitrificação no mesmo reator;• 

manutenção de baixas concentrações de OD durante a fase de oxidação • 
ou de aeração;

favorecimento da interação da biomassa com o afluente em condições de-• 
ficientes de oxigênio para se induzir o contato com altas concentrações de 
amônia livre e/ou hidroxilamina;

manter o pH elevado;• 

adicionar hidroxilamina ao sistema;• 

manter a temperatura próxima ou acima de 25•  oC.

7.3 Configurações dos sistemas remoção  
biológica de nitrogênio

7.3.1 Sistemas com fluxo contínuo
As primeiras aplicações do processo de lodos ativados para remoção de nitrogênio fo-
ram realizadas por Wuhrmann no início dos anos 1960, sucedido pelas configurações 
apresentadas por Ludzack e Ettinger. Eram sistemas de um único lodo, o primeiro de 
pós-desnitrificação, porém a velocidade e a taxa de desnitrificação eram muito baixas. 
A configuração de Ludzack e Ettinger utilizava o tanque anóxico antes do aeróbio e 
parte do nitrato gerado era recirculado junto com o lodo para o primeiro reator, onde 
era reduzido tendo como doador de elétrons a matéria orgânica do afluente, funcio-
nando como um sistema de pré-desnitrificação (JORDÃO, 1998).

No final dos anos 1960, foram propostos os sistemas de três lodos ou três estágios, 
uma vez que a remoção carbonácea, a nitrificação e a desnitrificação eram realizadas 
sequencialmente em tanques separados visando à otimização do processo. Apesar de 
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serem eficientes, esses sistemas apresentam como inconvenientes a necessidade de 
três tanques para reação e seus respectivos decantadores e dispositivos de recircula-
ção do lodo somada à necessidade de adição de fonte externa de carbono, uma vez 
que a desnitrificação era realizada após a remoção da matéria orgânica. Mais tarde, 
teve início a aplicação dos sistemas de dois lodos ou dois estágios, em que a remoção 
carbonácea e a nitrificação ocorriam em um mesmo tanque seguido de um outro es-
pecífico para a desnitrificação. Apesar da redução do número de unidades necessárias, 
ainda havia uma necessidade de adição da fonte externa de carbono (JORDÃO, 1998).

Um avanço na tecnologia de remoção biológica de nitrogênio ocorreu quando James 
Barnard, em 1972, adotou a recirculação do licor misto nitrificado para a zona anóxica 
incial, eliminando a necessidade de fonte externa de carbono. Em seguida, o mesmo 
pesquisador desenvolveu o sistema Bardenpho com quatro estágios – anóxico/aeró-
bio/anóxico/aeróbio (BURDICK; REFLING; STENSEL, 1982).

A partir de diferentes combinações dos processos de nitrificação e desnitrificação e das 
configurações básicas descritas, desenvolveu-se uma variedade de sistemas para remo-
ção de nitrogênio, em função das características qualitativas e quantitativas das águas 
residuárias a serem tratadas e de acordo com os condicionantes de cada região.

Os sistemas biológicos de remoção de nitrogênio são largamente utilizados para a re-
moção de baixas concentrações de nitrogênio, porém estudo realizado por Carrera et al. 
(2003), utilizando um sistema de dois lodos, lodo ativado nitrificante seguido de lodo 
ativado desnitrificante para tratamento de dois efluentes industriais combinados, um 
com elevada concentração de nitrogênio e o outro como fonte de carbono, indicou que 
é possível utilizar sistemas biológicos para a remoção de nitrogênio de águas residuárias, 
mesmo com altas concentrações de N-amoniacal (4.000 a 6.000 mg N-NH

4
+.L-1).

A fim de diminuir o efeito inibidor das elevadas concentrações de N-amoniacal do lixi-
viado em sistemas de lodos ativados, Li e Zhao (2001) recomendam a adoção de altas 
taxas de recirculação do efluente nitrificado (300 a 400%), ou seja, com baixa con-
centração de N-amoniacal, inferior a 100 mg/L para proporcionar a diluição das con-
centrações presentes no afluente. Entretanto, os autores recomendam que se trabalhe 
com uma taxa de recirculação próxima ao nível crítico em relação ao N-amoniacal, 
visando à redução do consumo de energia.

Diversos trabalhos apontam que, para se obter elevada eficiência de remoção de ni-
trogênio em sistemas de pré-desnitrificação, são necessárias taxas de recirculação do 
efluente nitrificado da ordem de 200%. O emprego de taxas de recirculação maiores 
não produz ganhos significativos em termos de eficiência de remoção de nitrogênio e, 
por outro lado, implicam em aumento dos custos de operação do sistema.
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É aceito, geralmente, que a taxa de nitrificação em sistemas de lodo ativado de está-
gios separados é mais alta comparada à encontrada em sistemas de um único estágio, 
projetados para remover matéria orgânica e nitrificar no mesmo reator. Várias razões 
são dadas para isso (RANDALL; PATTARKINE; McCLINTOCK, 1992; McCLINTOCK; PAT-
TARKINE; RANDALL, 1992):

maior concentração das bactérias nitrificantes e menor competição por OD, • 
no sistema de vários estágios em comparação ao sistema de um único estágio;

menor competição por OD;• 

a inibição da nitrificação pelas heterotróficas, possivelmente devido à com-• 
petição por nutrientes, e limitação da taxa de nitrificação pela taxa de desa-
minação, no sistema de um único estágio;

limitação da taxa de nitrificação pela taxa de desaminação no sistema de • 
um único reator.

No sistema de nitrificação, sempre deverá ocorrer o desenvolvimento de culturas mis-
tas de bactérias nitrificantes autotróficas e de bactérias heterotróficas. Uma vez que 
as autotróficas possuem taxa de crescimento específico mais baixa e são também mais 
sensíveis a baixas concentrações de oxigênio dissolvido do que as heterotróficas en-
contradas em tratamento de águas residuárias, os altos TRC e as elevadas concentra-
ções de oxigênio dissolvido necessários para se manter a nitrificação estável deverão 
favorecer o crescimento e acúmulo das heterotróficas, mesmo em águas com baixas 
concentrações de carbono orgânico (RITTMANN; REGAN; STAHL,1994).

7.3.2 Sistemas com fluxo intermitente 
O processo de lodo ativado com fluxo intermitente, também denominado reator em 
batelada ou reator em batelada sequencial (RBS), é uma variação operacional do sis-
tema de lodo ativado clássico de fluxo contínuo que permite agrupar, em um único 
tanque, os processos e operações normalmente associados a esse tipo de tratamento: 
decantação primária, oxidação biológica e decantação secundária. Portanto, utilizan-
do um tanque único no sistema em batelada, os processos que seriam desenvolvidos 
simultaneamente no sistema clássico em unidades fisicamente separadas acontecem 
num mesmo tanque, porém em momentos diferentes.

O reator em batelada sequencial, terminologia a ser utilizada neste capítulo, é um sis-
tema de crescimento em suspensão com volume variável que opera em várias etapas 
seqüenciais: enchimento, reação, sedimentação, descarte do sobrenadante e repouso, 
tudo em um mesmo tanque. Em função dos diferentes tipos de despejos e objetivos 
a serem alcançados no tratamento, algumas das etapas do sistema podem ser modi-
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ficadas, em termos de duração, adoção ou não de aeração ou mistura e sequências 
alternadas, a fim de se obterem diferentes condições ambientais condizentes com as 
necessidades do tratamento (WEF, 2006).

Essa tecnologia havia sido abandonada no passado devido à sua aparente complexida-
de relacionada aos equipamentos e à operação. Com o desenvolvimento dos compu-
tadores e das tecnologias de automação (válvulas acionadas peneumaticamente, sen-
sores de nível, timers automáticos, controladores microprocessados), esses sistemas 
tornaram-se competitivos em relação aos sistemas de lodo ativado de fluxo contínuo, 
especialmente para sistemas de pequeno e médio porte (IAMAMOTO, 2006).

As etapas de operação para um RBS são ilustradas na Figura 7.6 e descritas na Tabela 
7.1 (METCALF; EDDY, 2003).

Tabela 7.1 > Descrição das etapas operacionais para os reatores em bateladas sequenciais

Etapa operacional Descrição

Enchimento
Adição da água residuária a ser tratada (enchimento, com mistura 
e/ou aeração ou diferentes combinações durante a etapa)

Reação
Tem por objetivo complementar as reações que foram iniciadas 
na etapa de enchimento e poderá ser acompanhada de mistura 
ou aeração ou de ambas.

Sedimentação do lodo
Favorece a separação dos sólidos, promovendo a clarificação do 
líquido tratado que deverá ser descartado.

Remoção do sobrenadante tratado Remoção do efluente clarificado.

Repouso
Utilizada para o ajuste do ciclo entre os tanques. Em geral, nesta 
etapa é realizado o descarte do lodo de excesso.

Fonte: Metcalf e Eddy (2003) e Von Sperling (2006).

Nos RBS, a duração do ciclo pode ser alterada em função de variações da qualidade 
do efluente, necessidades do tratamento ou alterações das características do efluen-
te bruto. Normalmente, o ciclo operacional tem duração variável, pois esse tipo de 
reator permite o aprimoramento do controle das características do efluente e, com 
o monitoramento das concentrações das formas de nitrogênio durante a operação, 
pode-se determinar o tempo de ciclo e de aeração que permitam ao efluente alcançar 
os padrões de lançamento. Particularmente no tratamento de lixiviado, a flexibilidade 
apresentada pela operação em batelada é importante, pois esse efluente apresenta 
grande variação na sua composição e na sua vazão (KENNEDY; LENTZ, 2000).

A idade do lodo pode variar de oito a dez dias quando o sistema é operado visando 
à remoção de nutrientes, e a concentração de sólidos em suspensão pode variar de 

1.500 a 3.500 mg/L. O descarte de lodo excedente ocorre na última fase, podendo ser 
opcional caso haja interesse em concentrar a biomassa.

7.4 Sistemas estudados no Prosab
Duas instituições atuaram no tema de processos aeróbios de tratamento de lixiviados: 
a UEL e a UnB. Na sequência, apresentam-se as pesquisas realizadas e os resultados 
alcançados.
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1.500 a 3.500 mg/L. O descarte de lodo excedente ocorre na última fase, podendo ser 
opcional caso haja interesse em concentrar a biomassa.

7.4 Sistemas estudados no Prosab
Duas instituições atuaram no tema de processos aeróbios de tratamento de lixiviados: 
a UEL e a UnB. Na sequência, apresentam-se as pesquisas realizadas e os resultados 
alcançados.

Figura 7.6 Etapas típicas de operação de reatores em bateladas sequenciais.

Fonte: Metcalf e Eddy (2003).
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7.4.1 Sistema estudado pela UEL: remoção biológica de  
nitrogênio de lixiviado de aterro sanitário pelo processo  
de nitrificação/desnitrificação
As características qualitativas e quantitativas dos lixiviados de aterros variam de um 
aterro para outro e, em um mesmo aterro, ao longo da sua vida e sazonalmente. Esses 
líquidos, em geral, apresentam elevadas concentrações de nitrogênio, ao passo que a 
concentração de matéria orgânica facilmente biodegradável é elevada em lixiviados de 
aterros jovens, mas decresce ao longo do tempo de operação do aterro. Essas caracte-
rísticas tornam difícil a escolha do sistema de tratamento do lixiviado não apenas por 
sua complexidade, mas principalmente pela sua variabilidade.

Este estudo teve por objetivo avaliar a remoção de nitrogênio de lixiviado de aterro de 
resíduo sólidos pelo processo de nitrificação/desnitrificação por meio de um sistema 
de lodos ativados de um único lodo, com e sem recirculação do efluente nitrificado 
(licor misto do reator aeróbio para o reator anóxico). A recirculação teve o propósito 
de aproveitar a matéria orgânica disponível no afluente, como doador de elétrons para 
o processo de desnitrificação, e a redução da concentração do N-amoniacal pela dilui-
ção com o efluente nitrificado recirculado do aeróbio que, simultaneamente, favorece 
o decréscimo do pH devido ao consumo de alcalinidade na nitrificação. 

7.4.1.1 Operação e monitoramento
A instalação experimental em escala piloto era composta por reator anóxico (27L), 
reator aeróbio (27L) e decantador (20L), conforme esquema e foto mostrados nas 
Figuras 7.7 e 7.8. Os reatores, construídos em PVC, possuíam diâmetro de 250 mm e 
altura útil de 550 mm. 

O reator anóxico era alimentado com lixiviado in natura e, em algumas fases, também 
recebeu o efluente nitrificado do reator aeróbio, recirculação interna. O lodo do siste-
ma era recirculado do decantador diretamente para o reator anóxico, que era provido 
de agitador mecânico para manutenção dos sólidos em suspensão e homogeneização 
do meio.

O reator aeróbio era alimentado com o efluente do reator anóxico. Para a manutenção 
do pH adequado ao processo de nitrificação, adotou-se um sistema automático de 
controle de pH.

O lixiviado, proveniente do aterro controlado de Londrina, utilizado na alimentação do 
sistema foi armazenado em um reservatório de 5.000 L, que alimentava um reservató-
rio menor (100 L) de onde o lixiviado era bombeado para o reator anóxico. Na Tabela 
7.2 é apresentado um resumo das fases de operação do sistema e suas principais 
características operacionais. 
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Durante o período de monitoramento do sistema, foram determinados para o afluente, 
o conteúdo dos reatores (licor misto) e o efluente final os parâmetros físico-químicos 
relacionados na Tabela 7.2, e seus respectivos métodos e frequência de análise.

Tabela 7.2 > Fases de operação do sistema

Fase TDH (dias) Ri Re Fonte externa carbono Tempo de op. (dias)

I 20 Não Sim (Re = Q)

não

118

II 10/15 Não Sim (Re = Q) 23

III 13 Não Sim (Re = Q) 53

IV 13 Sim (Ri = Q) Sim (Re = Q) 75

V 13 Sim (Ri = Q) Sim (Re = Q) sim 75

VI 13 Sim (Ri = 2,5 Q) Sim (Re = Q) sim 49

TDH: Tempo de detenção hidráulica do sistema, reator anóxico + reator aeróbio, (dias); Ri: recirculação interna;  
Re: recirculação externa.

7.4.1.2 Resultados e discussão
Os principais resultados do monitoramento do sistema durante as Fases I a VI são 
apresentados nos gráficos das Figuras 7.9 e 7.10. Na primeira são apresentadas as 
variações dos valores de pH e alcalinidade no sistema, uma vez que esses têm relação 
direta com os processos de nitrificação/desnitrificação e com o equilíbrio NH3/NH4

+.

Na Figura 7.10 são apresentadas as variações da série de nitrogênio – NKT, nitrogênio 
amoniacal, amônia livre, nitrato e nitrito. Na Figura 7.11 mostram-se os valores médios 
desses mesmos parâmetros para cada fase.

Figura 7.7
Esquema do sistema 
experimental piloto.

 

Controle 
de pH

Fonte externa 
de carbono

Agitador

Adição de Bicarbonato 
de Sódio

Aerador

Lixiviado in natura

Recirculação interna

Recirculação de lodo(Externa)

Anóxico Aeróbio Decantador

Figura 7.8
Foto da instalação 
experimental em escala piloto.
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Tabela 7.3 > Parâmetros físico-químicos analisados para o afluente, conteúdo dos reatores e 
efluente final, frequência de análises e métodos utilizados

Parâmetro Frequência Método  

(Método standard)Afluente Anóxico Aeróbio Efluente

pH 3x/ semana
Potenciométrico 
(4500-H+B)

Alcalinidade 
(mgCaCO3.L-1)

3x/semana
Potenciométrico  
(4500-H+B)

OD (mg O2.L-1) 3x/semana
Potenciométrico 
(4500-O G)

ST (mg.L-1) 1x/sem. - - 1x.sem.
Gravimétrico 
(2540 B/2540 E)

SS (mg.L-1) 1x/sem 2x/ se 1x
Gravimétrico 
(2540 D/2540 E)

Sol. Sed. - 1x 1x - Gravimétrico (2540F)

NKT (mg N-NH3.L-1) 1x/sem. - - 1x/sem.
Kjeldahl 
(4500-Norg/4500NH3 C)

N-amoniacal (mg 
NH3.L-1)

2x/semana
Titulométrico 
(4500-NH3 B/C)

Nitrato (mg NO3.L-1) 2x/semana Colorimétrico*

Nitrito (mg NO
2.L

-1) 2x/semana
Colorimétrico 
(4500-NO2 – B)

Fósforo (mg PO4.L
-1) 2x/mês - - 2x/mês Digestão  ácida. nítr.-sulf. 

DQO (mg O2.L
-1) 1x/semana

Refluxo fechado 
(5220 D)

DBO (mg O2.L
-1) 2x/mês

Potenciométrico 
(5210 B/4500-O G)

 *Metodologia do ácido salicilico (Cataldo et al., 1975); 
**Demais metodologias seguem procedimentos descritos pelo Standard methods for the examination of water  
and wastewater (2005).

No gráfico da Figura 7.9 observa-se a redução da alcalinidade ao longo do sistema. No 
reator anóxico, isso se deve principalmente à diluição do afluente pela recirculação do 
lodo nas Fases I, II e III, associada à recirculação do licor misto nitrificado nas Fases IV, 
V e VI. Nas Fases V e VI, com a adição de fonte externa de carbono, devido ao processo 
de desnitrificação, a redução das concentrações de alcalinidade no reator anóxico em 
relação ao afluente bruto decresceram. 

Nas Fases I e III, praticamente toda a alcalinidade efluente do reator anóxico foi consu-
mida no reator aeróbio, tornando necessária a adição de fonte externa de alcalinidade 
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para manutenção do pH adequado à atividade biológica. Esse consumo de alcalinidade 
decorre da nitrificação uma vez que são consumidos 7,14 g de alcalinidade (CaCO3) para 
oxidar 1 g de N-amoniacal (SEDLAK,1991), ao passo que na remoção de N-amoniacal 
por stripping são consumidos 3,5 g de alcalinidade por grama de nitrogênio liberado. 

Devido à redução do TDH de 20, Fase I, para 10 dias, início da Fase II e às elevadas con-
centrações de N-amoniacal no afluente, em torno de .1000 mg N.L-1 no final da Fase I, a 
taxa de oxidação do nitrogênio decresceu com consequente decréscimo no consumo de 
alcalinidade e, por isso, os valores de pH se mantiveram próximos ao do afluente. Esse 
conjunto de fatores favoreceu o deslocamento do equilíbrio no sentido da formação de 
amônia livre (NH3) no licor misto dos reatores, como pode ser observado na Figura 7.10. 
A estimativa das concentrações de NH3 foi obtida por meio da Equação 7.9. 

Posteriormente, na Fase II, com a alteração do TDH de 10 para 15 dias, notou-se uma 
redução da concentração de alcalinidade e, consequentemente, do pH (Figura 7.9). Con-
comitantemente, observa-se na Figura 7.10 que as concentrações de NH3 decresceram no 
licor misto dos reatores, atingindo valor médio de 0,4 mg/L no reator aeróbio, porém, no 
reator anóxico a concentração de NH3 ainda foi da ordem de 50 mg/L ao final da Fase II. 
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Com a redução das concentrações de NH3 no reator aeróbio, verificou-se um aumento 
das concentrações de nitrito e redução de N-amoniacal, indicando que se mantinha 
apenas a inibição das bactérias oxidadoras de nitrito.

No início da Fase III, as concentrações de nitrito ainda eram elevadas, mas, assim que 
os valores de nitrato voltaram a aumentar o nitrito, praticamente, desapareceu e a 
eficiência de remoção de nitrogênio voltou aos patamares da Fase I.

Entre os fatores que podem ter contribuído para que a nitrificação voltasse a ocorrer 
pode-se citar: a redução da concentração de N-amoniacal no afluente, a adaptação 

Figura 7.10
Variações da série de nitrogênio durante o período de monitoramento do sistema: 
Fases I a VII.
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da biomassa e o efeito da melhoria na recirculação do lodo, o que proporcionou o 
aumento da biomassa no sistema. Também é importante salientar o efeito diluidor da 
recirculação sobre o afluente ao reator anóxico, como se pode constatar pelo balanço 
de massa, apresentado em Maringonda (2008) e Trennepohl (2009).
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Na fase IV, teve início a recirculação do efluente nitrificado para o reator anóxico (Ri), 
somada à recirculação do lodo (Re). A recirculação interna favoreceu a redução do 
pH e das concentrações de alcalinidade, de NKT e de N-amoniacal afluentes ao reator 
anóxico. Isso levou ao decréscimo das concentrações de amônia livre tanto no reator 
aeróbio como no anóxico, o que resultou em eficiência de remoção de N-amoniacal 
acima de 98%. Porém, como o lixiviado bruto possuía baixa concentração de DBO, 
apesar da elevada DQO, a desnitrificação não ocorreu.

Nas fases V e VI, adicionou-se etanol como fonte externa de carbono para favorecer a 
desnitrificação. Na Fase V a recirculação do efluente nitrificado foi igual a Q e, na Fase VI, 
foi igual a 2,5 Q. Nessas fases, a remoção de N-amoniacal foi de 98%. 

Com a adição da fonte externa de carbono e, portanto, início do processo de desni-
trificação, parte da alcalinidade que era consumida na nitrificação foi restituída de 
modo que não houve necessidade de se adicionar fonte externa de alcalinidade para 
manutenção do pH. 

Na Figura 7.11, pode-se observar que as concentrações de nitrato decresceram na Fase 
V em relação à Fase IV e na Fase VI em relação à Fase V como consequência da adição 
de etanol que favoreceu a desnitrificação. A Fase VI apresentou maior eficiência de 
remoção de nitrato devido à regularização da adição de etanol.

As concentrações médias de nitrato foram de 400, 247, 432, 549, 268 e 128 mgN-
NO

3.L
-1, respectivamente nas Fases I, II, III, IV, V e VI.

Na Figura 7.12 são apresentados os box-plot, discriminando os percentis 95, 75, 50% 
(mediana), 25 e 5% além do valor médio, dos valores de DQO filtrada e bruta para o 
afluente e efluente nas seis fases de operação do sistema. A eficiência de remoção de 
DQO total variou de 49 a 15%. A maior eficiência de remoção de DQO foi obtida na 
Fase I, cujo TDH foi de 20 dias. Deve-se observar que, durante o monitoramento do 
sistema, a relação DBO/DQO do lixiviado bruto variou de 0,05 a 0,02, indicando que 
praticamente toda a fração orgânica presente era lentamente biodegradável.

As baixas concentrações de matéria orgânica facilmente biodegradável associada às 
baixas taxas de crescimento das bactérias resultaram em baixas concentrações de SSV 
no conteúdo dos reatores, exceto nas Fases V e VI, nas quais se utilizou etanol como 
fonte de carbono para a desnitrificação no reator anóxico. As concentrações médias 
de SSV nos reatores anóxico e aeróbio foram, respectivamente: 74 e 120 mg.L-1 (Fase 
I); 97 e 127 mg.L-1 (Fase II); 201 e 423 mg.L-1 (Fase III); 213 e 380 mg.L-1 (Fase IV); 610 
e 813 mg.L-1 (Fase V) 1.334 e 894 mg.L-1 (Fase VI). Apesar de o sistema ser de lodo úni-
co, as concentrações de sólidos nos reatores apresentavam diferenças possivelmente 
devido às condições de agitação.
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7.4.1.3 Conclusões
O sistema de lodos ativados mostrou-se eficiente na remoção de nitrogênio amonia-
cal, atingindo eficiência de remoção em torno de 98%, exceto na Fase II.

O etanol mostrou-se adequado como fonte externa de carbono para a desnitrificação, 
proporcionando elevada remoção de nitrogênio. No entanto, a adição de etanol no 
tanque anóxico deve ser criteriosa em função da concentração de nitrato para não 
prejudicar a qualidade do efluente final.

A recirculação do efluente nitrificado do reator aeróbio para o anóxico dilui a concen-
tração de N-amoniacal afluente e, por isso, reduz o efeito tóxico do próprio substrato 
no processo de nitrificação. 

7.4.2 Sistema estudado pela UEL: remoção biológica de nitrogênio via 
nitrito em sistema intermitente

7.4.2.1 Operação e monitoramento
O dispositivo experimental inicialmente montado foi o apresentado no Capítulo 4 e em 
Hossaka (2008), operado como lagoa aerada com alimentação contínua do sistema. 

Figura 7.12
Box-plot discriminando os percentis 95, 75 e 50% (mediana), 25 e 5% e o valor 
médio dos valores de DQO filtrada e total para o afluente e efluente.
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Os resultados mostrados neste capítulo foram obtidos basicamente com o mesmo sis-
tema, realizando-se algumas adaptações para ser alimentado de forma intermitente, 
visando à remoção de nitrogênio pela via curta. 

Nessa configuração, o sistema piloto foi operado funcionando como lodos ativados em 
batelada, precedido por tanques de stripping. A Figura 7.13 mostra, de forma esquemá-
tica, a sua configuração e a Tabela 7.4 mostra as dimensões e TDH de cada unidade. 

Tabela 7.4 > Características das unidades que compõem o piloto de lodos ativados em batelada 
sequencial precedido de tanque de stripping

Piloto

Tanques de stripping Tanque de aeração Reator anóxico

TDH (dias) Variável Variável Variável

Volume (L) 250 cada 250 100

Profundidade útil (cm) 48 48 48

Dimensões (cm) 80  80 80

Como o objetivo, nesta etapa, era explorar a possibilidade de obter o acúmulo de nitri-
tos, visando à sua posterior remoção através de fase anóxica, o TDH do piloto passou 
a ser completamente dependente da oxidação do nitrogênio amoniacal no tanque de 
aeração. Desse modo, o monitoramento do sistema através de análises laboratoriais 
era realizado de acordo com a evolução dos reatores aeróbios e anóxicos.

O TDH do sistema de stripping de 14 dias foi selecionado a partir de vários experimen-
tos realizados, cujos resultados constam no Capítulo 4, quando se obteve remoção de 
N-amoniacal entre 35 e 50%.

Figura 7.13
Esquema do piloto funcionando como lodos ativados em batelada com tanque  
de aeração precedido de dois tanques de stripping para remoção prévia de  
N amoniacal
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Deve-se ressaltar aqui que no início dos ciclos, o TDH do tanque de stripping foi de 14 
dias e, depois, variou de 16 a 25 dias, conforme o período de duração das fases de nitri-
tação e desnitritação. Após se observar que as fases aeróbia e anóxica ocorriam em torno 
de sete dias, quando um tanque de stripping alcançava o sétimo dia de TDH, o outro 
tanque já entrava em operação para garantir que, assim que a fase anóxica fosse conclu-
ída, houvesse alimentação para o tanque de aeração. Desse modo, o conteúdo de cada 
tanque de stripping era transferido para o tratamento biológico de forma alternada.

No momento em que se detectava que praticamente todo o nitrogênio amoniacal nos 
tanques de aeração já havia sido oxidado, preferencialmente a NO2

-, a aeração era 
interrompida para dar início à fase anóxica no interior do próprio tanque de aeração. 
A primeira tentativa foi utilizar o próprio lixiviado bruto como fonte de carbono, o 
que não foi promissor em função das características do lixiviado utilizado, com baixa 
relação DBO/DQO e, portanto, de difícil degradabilidade, optando-se então por utilizar 
como fonte externa de carbono, o etanol. 

Dessa forma, assim que era adicionada a fonte de carbono, acompanhava-se a remo-
ção de nitrito/nitrato através de análises laboratoriais até que fosse encerrada. Em 
seguida, interrompia-se a agitação e aguardava-se por 30 minutos a sedimentação 
do lodo para realizar o descarte do sobrenadante. Deixava-se aproximadamente 30 
cm de lodo no interior do tanque de aeração, que era novamente preenchido com o 
lixiviado a ser tratado, ou seja, o conteúdo do tanque de stripping. A aeração era então 
reativada, dando-se início a um novo ciclo.

A Tabela 7.5 mostra os pontos de monitoramento, os parâmetros e suas respectivas 
frequências. Todos os procedimentos analíticos, com exceção da dosagem de nitratos, 
foram realizados segundo o Standard methods for water and wastewater (2005). Os 
métodos de cada parâmetro estão apresentados na Tabela 7.3.

7.4.2.2 Resultados e discussão
Serão apresentados e discutidos os resultados das fases aeróbias e anóxicas em con-
junto para facilitar o entendimento, dando-se prioridade à série de nitrogênio por ser 
o objeto de estudo. Além disso, serão mostrados os resultados conforme o ciclo de 
operação, visto que algumas condições operacionais variaram em função das caracte-
rísticas do lixiviado bruto.

As Figuras 7.14 e 7.15 mostram os resultados da evolução da série de nitrogênio du-
rante as fases aeróbia e anóxica de dois ciclos realizados em épocas distintas e, por-
tanto, com teores de N-amoniacal diferentes, ambos utilizando o etanol como fonte 
de carbono para a fase anóxica.
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Figura 7.14
Resultados da evolução da série de nitrogênio do sistema de lodo ativado em 
batelada: primeiro ciclo.
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Resultados da evolução da série de nitrogênio do sistema de lodo ativado em 
batelada em um dos últimos ciclos 
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* Realizada a cada 2 dias

Ao longo dos experimentos e após vários ciclos de batelada, verificou-se que na fase 
aeróbia a oxidação de praticamente todo o N-amoniacal a nitrito ocorreu no período 
de seis a dez dias de aeração, atingindo concentrações de 210 a 373 mg N-NO2

-.L-1, 
mas sempre ocorrendo a remoção quase total do N-amoniacal ( 5 a 10 mg N-NH3.L

-1). 
A oxidação do N-amoniacal a nitrito provocou grande consumo de alcalinidade, em 
média de 54% da disponível, porém ainda foi suficiente para manter o pH praticamen-
te constante (8,5 a 8,2). Durante o monitoramento, a temperatura do lixiviado variou 
de 20 a 24ºC. No início da fase aeróbia, o teor de amônia livre foi de 34 a 49 mg NH3.L

-1, 
o que colaborou para inibir a formação de nitratos, visto que sua concentração variou 
de 46 a 75 N-NO3

-.L-1. Observou-se também que enquanto as concentrações de amô-
nia livre (NH3) foram superiores a 30 mg N-NH3.L-1, inibiram inclusive a formação de 
nitritos, que só começaram a ser formados após aproximadamente dois ou três dias de 
aeração, sendo intensificada à medida que a concentração de amônia livre diminuía. 
No final da fase aeróbia, os teores de amônia livre variaram de 0,6 a 1,3 mg N-NH3.L

-1. 
A remoção de DQOfiltrada variou de 6 a 15%. 

Na fase anóxica, a desnitritação e desnitratação completas ocorreram com adição de 
etanol, e o período variou de 33 a 66 horas, de acordo com a quantidade formada 
na fase aeróbia. A taxa de consumo de DQO do etanol foi de 3,4 a 4,5 mg DQO. (mg 
(N-NO2 +N-NO3))

-1. Observou-se que não houve remoção da DQO do lixividado, pois 
o efluente final apresentava os teores de DQO muito próximos aos do final da fase 

Tabela 7.5 > Pontos, frequência e parâmetros de monitoramento para o piloto de lodos ativados em 
batelada seqüencial, precedido de tanque de stripping

Parâmetros Ponto e frequência de monitoramento

Stripping Aeróbio Anóxico
Início Diário Final Início Diário Final Início 3 em  

3 horas
Final

pH X X X X X X X X X
OD (mg O2.L

-1) X X X X X X X   X
Temperatura (ºC) X X X X X X X X X
Alcalinidade (mgCaCO3.L

-1) X X X X X X X X X
N-amoniacal (mg NH3.L

-1) X X X X X X X   X

NKT (mg N-NH3.L
-1) X X* X X X* X X   X

Nitrito (mg NO2.L
-1) X X X X X X X X X

Nitrato (mg NO3.L
-1) X X X X X X X X X

DBO (mg O2.L
-1)     X X   X X   X

DQO (mg O2.L
-1) X   X X   X X X X

Sólidos em suspensão X   X     X     X
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aeróbia. O pH final variou de 9,3 a 9,5, visto que houve recuperação da alcalinidade 
consumida, na fase aeróbia, de aproximadamente 28% . 

No ciclo que compreendeu as fases aeróbia e anóxica, o consumo de alcalinidade foi 
de 30% em relação à disponível no início da fase aeróbia.

Pode-se concluir, de forma geral, que a remoção parcial de N-amoniacal através de 
stripping favorece a remoção biológica do nitrogênio através da desnitrificação de 
via curta, mantendo-se as concentrações de amônia livre em faixas que viabilizam o 
acúmulo de nitritos e inibem a formação de nitrato. Além disso, em função da elevada 
concentração de alcalinidade do lixiviado, mesmo com o consumo durante a oxidação 
do N-amoniacal, ainda resta uma quantidade suficiente para manter o pH pratica-
mente constante em patamares que favorecem a formação de nitrito. Em função da 
característica do lixiviado bruto que apresentava baixa relação DBO/DQO, foi necessá-
rio utilizar fonte externa de carbono para realização da desnitrificação (ou redução do 
nitrito e nitrato). Ainda em função das características do lixiviado, praticamente não 
houve remoção de DQO durante o processo, pois na fase aeróbia foi abaixo de 15% e, 
na fase anóxica, só foi removida a DQO proveniente da fonte externa de carbono. No 
caso desse lixiviado, a DQO do efluente final foi da ordem de 3.000 mg/L. Deve-se ter 
o cuidado de dosar a fonte externa de carbono de acordo com a quantidade de nitrito 
e nitrato a ser reduzida, para que o efluente final do processo não apresente concen-
trações de DQO superiores às do início da fase aeróbia ou mesmo do lixiviado bruto. 
Durante todo o tempo de operação, não se realizou descarte de lodo visto que não se 
observou crescimento da biomassa durante a sequência de ciclos, permanecendo o 
SSV na faixa de 2.500 mg/L.

7.4.3 Sistema estudado pela UnB: remoção biológica de nitrogênio via 
nitrito em sistema intermitente

7.4.3.1 Operação e monitoramento
O aparato experimental utilizado no estudo foi montado no Laboratório de Análise 
de Água (LAA) do Departamento de Engenharia Civil e Ambiental da Universidade de 
Brasília. O reator em bateladas sequenciais utilizado no experimento foi construído em 
acrílico transparente com 30 cm de diâmetro e 43 cm de altura, resultando em volume 
total de aproximadamente 31 L e volume útil de 15 L (Figura 7.16). A homogeneização 
do licor misto foi realizada por meio de um agitador eletro-mecânico dotado de um 
impelidor tipo turbina com seis pás planas. 

O lixiviado bruto utilizado para alimentar o reator foi proveniente do aterro controlado 
Jockey Club de Brasília, DF. Como inóculo, para a partida do reator, foi utilizado lodo 
proveniente de um sistema de lodo ativado tipo Bardenpho, da ETE CAGIF da Rede Sarah 
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de Hospitais em Brasília, DF, que tinha como característica os parâmetros sólidos totais 
e sólidos voláteis totais iguais a 6 e 5 g.L-1, respectivamente. A adaptação da biomassa 
ao lixiviado bruto foi realizada gradativamente por meio da diluição do lixiviado em 
esgoto sanitário segundo metodologia descrita em Zhu e Jun-Xin (2007). Inicialmente, 
a estratégia de adaptação consistiu no aumento gradual, de 5 em 5%, da proporção 
de lixiviado diluído no esgoto sanitário até ser atingida a relação de 50% de lixiviado e 
50% de esgoto sanitário. A partir desse ponto, o aumento da porcentagem de lixiviado 
foi de 10 em 10% até que fosse atingida a meta de 100% de lixiviado bruto.

O reator foi operado, inicialmente, em ciclos com duração de 48 horas, sendo 24 horas 
de reação aeróbia, 23 horas de reação anóxica e uma hora para sedimentação, des-
carte do efluente tratado e nova alimentação com 10 L de lixiviado bruto. Após a se-
dimentação, 10 L do sobrenadante eram retirados, permanecendo 5 L de biomassa. No 
entanto, em alguns ciclos, antes de iniciar a fase de decantação, foram feitas retiradas 
de licor misto com a intenção de manter a concentração de sólidos em suspensão 
voláteis próxima a 4000 mg SSV.L-1 no reator. Como fonte externa de carbono para a 
etapa de desnitrificação, utilizou-se etanol. A quantidade necessária de etanol foi cal-
culada para a fase anóxica de cada ciclo de acordo com a concentração de nitrogênio 
na forma de nitrito e nitrato determinada ao final da fase aeróbia. Para essa estratégia 
de operação, não se realizou correção no valor da alcalinidade afluente. Verificou-se 

Figura 7.16

Foto do aparato experimental utilizado nos experimentos para remoção  
de nitrogênio via nitrito: (1) reator em batelada sequencial, (2) sistema de  
agitação eletro-mecânico, (3) compressores de ar e (4) câmara para  
alimentação por gravidade.
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que o tempo de reação aeróbia não foi suficiente para garantir a oxidação completa 
do nitrogênio amoniacal devido à queda no valor do pH em consequência do consumo 
da alcalinidade na fase nitrificante. 

O sistema foi aerado por meio de compressores de ar tipo aerador de aquário, aco-
plados a pedras porosas instaladas no fundo do reator e que permitiram a injeção de 
microbolhas. O monitoramento do reator foi realizado por meio de análises físico-
químicas das amostras do afluente e do efluente, cujos parâmetros monitorados fo-
ram: a série de nitrogênio (NKT, N-amoniacal, nitrito e nitrato), alcalinidade parcial 
(AP), alcalinidade total (AT), sólidos em suspensão totais (SST) e voláteis (SSV), além da 
medida de pH, temperatura e oxigênio dissolvido no licor misto.

As medidas das concentrações das variáveis monitoradas foram realizadas segun-
do métodos descritos em Standard methods for the examination of water and was-
tewater (2005), exceto para a determinação da alcalinidade, utilizando-se o método 
proposto por Ripley, Boyle e Converse (1986) e do nitrito, para o qual se utilizou o 
método 8153 da Hach.

7.4.3.2 Resultados e discussão
O objetivo deste trabalho foi avaliar a remoção do nitrogênio de lixiviado gerado a 
partir da degradação de resíduos sólidos urbano, pelo processo de nitrificação/desni-
trificação via nitrito. Para tanto, a obtenção e a manutenção do nitrito no reator foi 
fundamental. Para garantir o acúmulo de nitrito, adotaram-se as estratégias descritas 
por Queiroz (2005), Zhu e Jun-Xin (2007), Spagni et al. (2007). A concentração do ni-
trogênio amoniacal e o valor do pH no lixiviado bruto também foram fundamentais 
para garantir o acúmulo de nitrito no sistema.

Os resultados apresentados neste item estão relacionados à operação do reator com 
tempo de ciclo de 48 horas (24 horas: reação aeróbia; 23 horas: reação anóxica; 1 
hora: sedimentação, descarte e realimentação do reator) e sem complementação da 
alcalinidade do lixiviado bruto. 

O lixiviado usado como afluente ao reator em bateladas sequenciais (RBS) foi coletado 
na entrada da lagoa de acumulação do aterro controlado Jockey Club em Brasília. Essa 
rotina foi realizada a cada 15 dias, sendo que o lixiviado coletado era armazenado em 
câmara refrigerada. As características físico-químicas monitoradas no lixiviado bruto são 
apresentadas da Tabela 7.6. É importante salientar que as características físico-químicas 
do lixiviado utilizado nos experimentos apresentaram grande variabilidade. Em determi-
nados lotes de amostras de lixiviado coletado, observou-se inibição do processo biológico 
de nitrificação, provavelmente resultante de compostos tóxicos. Nessas situações, foram 
necessárias a parada do sistema e a coleta de novas amostras de lixiviado. Apesar disso, a 
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biomassa não foi trocada. Esse fato está possivelmente relacionado à grande diversidade 
de materiais que são encaminhados diariamente ao aterro controlado Jockey Club.

Tabela 7.6 > Características do lixiviado gerado no aterro controlado Jockey Club

Composição do lixiviado afluente
Faixa Média
Mínimo Máximo

Amônia mg N.L 956,2 1702,6 1216,9

pH 8,1 8,5 8,2

Alc. Total mg CaCO3.L 5811,5 6313,9 5956,2

Alc.Parcialmg CaCO3.L 4255,2 5200,8 4860,7

DQO-bruta mg/L 2580,0 3150,0 2938,3

DQO-filtrada mg/L 2430,0 3000,0 2805,0

NTK mg N.L 1222,5 1477,5 1378,8

NO3-N mg N.L 0,0 9,0 2,2

NO2-N mg N.L 0,0 3,0 0,8

ST g.L 8,98 10,58 9,5

STV g.L 1,81 3,45 2,3

SS g.L 0,12 0,31 0,2

SSV g.L 0,07 0,26 0,1

O reator em bateladas sequenciais foi operado em temperatura ambiente e, durante 
o monitoramento do sistema, foram registradas temperaturas entre 25 e 30ºC. O sis-
tema não foi suplementado com alcalinidade para manter o valor do pH original do 

Figura 7.17
Concentrações, afluentes e efluentes de nitrogênio amoniacal do processo de 
nitrificação/desnitrificação via nitrito. 
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lixiviado, nem para suprir alcalinidade ao processo de nitrificação. Foram necessários 
31 dias para aclimatar a biomassa ao lixiviado do aterro controlado Jockey Club (Figura 
7.17), seguindo-se as recomendações de Zhu e Jun-xin (2007). 

Os resultados obtidos para conversão do nitrogênio amoniacal a nitrito e nitrato fo-
ram satisfatórios, com valor mínimo de 54% e máximo de 99%. A concentração média 
de nitrogênio amoniacal no afluente foi 1137 ± 329 mg N L-1 e no efluente foi 205 ± 
182 mg N L-1. As concentrações de nitrogênio amoniacal no lixiviado bruto resulta-
ram em cargas afluentes que variaram entre 41 mg N (L.dia)-1 e 114 mg N (L.dia)-1. As 
altas conversões do nitrogênio amoniacal a nitrito e nitrato foram semelhantes aos 
resultados encontrados por Spagni et al (2007) durante a operação de um RBS para 
tratamento do lixiviado de um aterro sanitário antigo. 

Figura 7.18
Valores de pH no lixiviado bruto, efluente aeróbio e efluente do RBS, com 
funcionamento da fase desnitrificante.

Figura 7.19
Valores de alcalinidade total no lixiviado bruto e efluente do RBS com 
funcionamento da fase desnitrificante.
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Figura 7.20
Concentrações de nitrogênio medido como nit rito durante o monitoramento do 
RBS com a fase de desnitrificação.

Figura 7.21
Concentrações de nitrogênio medido como nitrato durante o monitoramento do 
RBS com a fase de desnitrificação. 

Figura 7.22
Concentrações de nitrogênio total medidas no afluente e efluente do RBS e 
porcentagem de remoção do N.
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O efeito do pH (Figura 7.18) na concentração de amônia livre foi fundamental para 
o acúmulo de nitrito no RBS. Bae et al. (2002) relata que, quando o valor do pH foi 
elevado de 7 para 8, a velocidade de oxidação do nitrogênio amoniacal aumentou 
67%, o que favoreceu o acúmulo de nitrito. No presente estudo, os valores de pH do 
lixiviado bruto em todos os ciclos foram sempre maiores que 8, o que contribuiu para 
a formação da amônia livre em concentrações entre 110 e 180 mg N-NH3 livre L-1. De 
acordo com Anthonisen et al. (1976), essas concentrações são consideradas inibitórias 
ao processo de nitritação e, no entanto, esse fato não foi observado neste estudo. 
Situação semelhante foi observada por Zhu e Jun-Xin (2007) na investigação do acú-
mulo de nitrito em lixiviados de aterro sanitário, na qual a amônia livre alcançou a 
concentração de 224 mg N-NH3 livre L-1. Com o favorecimento do acúmulo de nitrito, 
aproximadamente 50 % do nitrogênio oxidado foi acumulado em forma de nitrito e 
50% em nitrato, como se pode observar nas Figuras 7.20 e 7.21.

Além da diminuição do valor de pH por causa da produção de íons H+ na fase nitrifi-
cante, a variação da concentração de alcalinidade total é outro indicativo do desen-
volvimento satisfatório do processo de nitrificação. A variação da alcalinidade pode 
ser observada na Figura 7.19. As concentrações elevadas de alcalinidade no lixiviado 
bruto contribuíram para manutenção de valores elevados de pH no início dos ciclos 
do reator, o que favoreceu o acúmulo de uma parcela do nitrogênio oxidado na forma 
de nitrito.

A partir do 97º dia de operação, não foi possível detectar nitrogênio nas formas de nitrito 
e nitrato no efluente do reator ou concentrações muito baixas foram medidas, indicando 
bom desenvolvimento da remoção do nitrogênio pelo processo de desnitrificação. 

A eficiência de remoção do nitrogênio alcançou valores de até 93% durante o período 
de monitoramento do reator (Figura 7.21). Ressalta-se que eficiências de remoção de 
nitrogênio de 80% foram comuns durante o monitoramento do RBS. A desnitrificação 
em maior parcela a partir do nitrito permitiu obter economia de fonte externa de car-
bono. A redução estimada da fonte de carbono foi superior a 20%, o que representa 
aproximadamente a metade do valor teórico que pode ser economizado na desnitri-
ficação via nitrito. A economia de fonte externa de carbono foi semelhante aos resul-
tados obtidos no monitoramento de um RBS (20 a 30%) tratando lixiviado de aterro 
sanitário antigo por Spagni e Libelli (2008).

7.4.3.3 Conclusões
O acúmulo de nitrito foi fundamental para a redução da quantidade de fonte externa 
de carbono. Aproximadamente 20% de redução da quantidade de matéria orgânica 
para a desnitrificação foi alcançada.

Os valores elevados do pH e da concentração de N-amoniacal no lixiviado bruto e, 
consequentemente, a formação de amônia livre contribuíram para inibição da oxida-
ção do nitrito, favorecendo o seu acúmulo e manutenção no reator.

Constatou-se a viabilidade da remoção do nitrogênio presente em lixiviado com o 
processo nitrificação/desnitrificação via nitrito. Com isso, verificou-se a possibilidade 
da economia de fonte externa de carbono para o processo de desnitrificação.

7.5 Considerações finais
As características qualitativas e quantitativas dos lixiviados de aterros de resíduos 
sólidos, além de variarem de um aterro para outro em função de diversos fatores já 
mencionados, variam em um mesmo aterro sazonalmente e ao longo de sua vida útil. 

A aplicação de sistemas biológicos, geralmente empregados em esgoto sanitário, para 
tratamento de lixiviado fica comprometida não apenas por esse último apresentar 
composição mais complexa, mas também, e principalmente, em função do baixo teor 
de matéria orgânica facilmente biodegradável e da alta concentração de nitrogênio 
amoniacal, ao longo de toda a vida útil do aterro.

Portanto, para a escolha do sistema de tratamento de lixiviado, é fundamental uma 
caracterização prévia e minuciosa de suas características físicas e químicas, além da 
vazão, pois a decisão não deve ser baseada simplesmente na adoção de sistemas que 
apresentam bom desempenho em aterros de outras localidades e nem em estudos 
científicos específicos que descrevem uma situação particular. Considera-se relevante 
para esta atividade, além do conhecimento técnico e da experiência em projeto, a 
realização de estudo piloto de tratabilidade para cada caso. Deve ser considerada, 
também, a complexidade operacional do sistema escolhido, assim como seu custo.
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8.1 Introdução
O tratamento combinado de lixiviado de aterro sanitário com esgoto doméstico em 
estação de tratamento de esgoto (ETE) é uma das alternativas adotadas em vários 
países como forma de reduzir os custos de operação dos aterros. Nessas unidades, o 
custo de tratamento do lixiviado pode atingir valores bastante elevados, sobretudo por 
continuar a se fazer necessário mesmo após décadas de encerramento de um aterro 
(COSSU, 1998; DIAMADOPOULOS et al, 1997; EBERT, 1999; EHRIG, 1998; MARTTINEN; 
KETTUNEN; RINTALA, 2003). 

No Brasil, o tratamento combinado já é utilizado em alguns locais, como os aterros 
sanitários Bandeirantes, São João, Vila Albertina e Santo Amaro, em São Paulo (SP), da 
Extrema, em Porto Alegre (RS), Salvaterra, em Juiz de Fora (MG), de Belo Horizonte (MG) 
e o aterro do Morro do Céu, em Niterói (RJ) (FACCHIN et al, 2000; FERREIRA et al, 2005; 
PAGANINI; BOCCHIGLIERI; LOPES, 2003). Seu emprego poderá ser ainda mais difundido 
uma vez que a Resolução Conama 397/2008, que altera a Resolução Conama 357/2005, 
não mais estabelece limite máximo do parâmetro de nitrogênio amoniacal como padrão 
de lançamento para efluentes de ETE. Ao considerar o tratamento combinado de lixivia-
dos como uma alternativa em cidades brasileiras onde existam estações de tratamento 
de esgotos, deve-se salientar a necessidade de estudos complementares que visem ao 
melhor entendimento dos impactos provocados pela mistura desses dois resíduos nos 
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processos de degradação convencionalmente observados nas ETE, avaliando sua viabi-
lidade técnica e econômica e estabelecendo parâmetros de controle operacional. 

É dentro desse contexto que se situa o presente capítulo, no qual são apresentadas as 
pesquisas e estudos realizados pela UERJ, UFRJ e UEPB, com o objetivo de contribuir 
para a elucidação de algumas das questões acerca do assunto. 

8.2 Tratamento combinado
Conceitualmente, o tratamento combinado de lixiviado refere-se ao seu lançamen-
to junto ao afluente da estação de tratamento de esgotos, devendo resultar em um 
efluente tratado que atenda às exigências legais. Largamente utilizado nos Estados 
Unidos, Europa e Japão, essa prática sofre hoje questionamentos, particularmente na 
Europa, sobre as interferências que o lixiviado, em função das suas características, 
pode promover nos processos de tratamento, especialmente nos biológicos. Critérios 
para a utilização do tratamento combinando, como a proporção de diluição, devem ser 
adequadamente definidos para a realidade brasileira.

No ano 2000, a agência de proteção ambiental americana (EPA) estimava que quase 800 
aterros de resíduos não-perigosos nos Estados Unidos descartavam seus lixiviados em 
sistemas públicos de tratamento de esgotos (USEPA, 2000). Para esses aterros, não são 
estabelecidos padrões de pré-tratamento, tendo a USEPA concluído que seus lixiviados 
não interferem na operação dos sistemas de tratamento de esgotos (USEPA, 2000).

Tchobanoglous, Theisen e Vigil (1993) ponderam, no entanto, que a adoção de pré-
tratamento pode ser necessária em alguns casos para reduzir a carga orgânica antes 
do lançamento do lixiviado na rede coletora. McBean et al (1995), sobre o tratamento 
combinado de lixiviados com esgoto doméstico, reforçam a ideia de que a relação 
volumétrica entre o lixiviado e o esgoto não deve ultrapassar 2%.

Dificuldades para o tratamento combinado ocorrem devido às altas concentrações de 
substâncias orgânicas e inorgânicas oriundas de lixiviado de aterros novos e velhos, 
respectivamente. Outros problemas possíveis podem ser a corrosão de estruturas e os 
problemas operacionais derivados da precipitação de óxidos de ferro (COSSU, 1982 
apud LEMA; MENDEZ; BLAZQUEZ, 1988). Grandes volumes de lixiviado adicionados ao 
sistema de tratamento de esgotos podem ainda resultar em efluentes tratados com 
elevadas concentrações de matéria orgânica e nitrogênio amoniacal (BOYLE; HAM, 
1974; LEMA; MENDEZ; BLAZQUEZ, 1988).

Boyle e Ham (1974) demonstraram que um lixiviado com demanda química de oxigênio 
(DQO) de até 10.000 mg/L-1 pode ser tratado em uma mistura de 5% em volume sem 
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que seja alterada a qualidade do efluente final, por meio de processo de lodos ativados 
com aeração prolongada. Henry (1987) demonstrou que lixiviados com elevados valores 
de DQO (24.000 mg/L-1), quando combinados até 2% em volume com águas residuárias 
municipais, não causaram alterações significativas no desempenho de ETE. 

Diamadopoulos et al (1997) propuseram o uso de um reator de lodos ativados operan-
do em batelada sequencial em laboratório para monitorar o tratamento biológico dos 
efluentes combinados. Com a adição de lixiviado (DBO de 2.000 a 4.700 mg/L, DQO de 
4.700 a 12.000 mg/L e N-NH3 de 405 a 920 mg/L) no percentual de 10% em volume da 
mistura, foram obtidos de 70 a 98% de remoção de demanda bioquímica de oxigênio 
(DBO) e de 35 a 50% de remoção de nitrogênio total.

Ehrig (1998) apresenta trabalhos, desenvolvidos em laboratório, simuladores de pro-
cessos de lodos ativados, nos quais a adição de lixiviados variou de 1 a 16% em volume 
na mistura. Os valores de DBO e DQO nos efluentes finais foram crescentes de forma 
concomitante ao aumento da proporção de lixiviado adicionado. O aumento efetivo de 
DBO e DQO nos efluentes finais pode ser resultado da deficiência de nutrientes (fósforo) 
em comparação à adição de carga orgânica não biodegradável. Em todos os experimen-
tos, a velocidade de sedimentação do lodo aumentou com a adição de lixiviados.

Buscando estudar a remoção de nutrientes no tratamento combinado de lixiviado e 
esgoto, Cossu et al (1998), montaram em laboratório duas sequências idênticas de 
reatores anaeróbios, anóxicos e aeróbios. Uma das linhas foi alimentada com esgoto e 
a outra com misturas de lixiviado variando de 1 a 5% em relação ao esgoto. Os resul-
tados obtidos mostraram que a eficiência de remoção de nitrogênio e fósforo e as ve-
locidades de nitrificação e denitrificação foram maiores na linha operada com lixiviado 
e esgoto. Durante 12 meses de operação dos sistemas, não se notaram indicativos de 
inibição do processo biológico nem problemas de instabilidade nos reatores.

No município de Porto Alegre (RS), Facchin et al (2000) monitoraram durante 22 me-
ses o tratamento combinado do lixiviado gerado no aterro sanitário municipal com 
esgoto doméstico em uma estação de tratamento de esgotos, a ETE Lami, que opera 
com um conjunto de lagoas de estabilização, sendo duas sequências compostas, cada 
uma por uma lagoa anaeróbia, uma facultativa e três de maturação. Os percentuais 
em volume de lixiviado no afluente à estação variaram de 0,3 a 10,7%, com valor 
médio de 3,2%. O monitoramento apontou a importância do controle do aporte de 
nitrogênio amoniacal na manutenção da estabilidade do processo de degradação. 
O nitrogênio amoniacal está comumente presente nos lixiviados em elevadas con-
centrações e pode se tornar tóxico a algas que, nesse caso, são parte integrante 
desse tratamento. Paralelamente, observou-se um aumento da eficiência de remoção 
na carga orgânica e na carga de nutrientes durante o tratamento combinado, com 
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adição de até 4,1% de lixiviado em volume em relação ao período sem a adição de 
lixiviado (FACCHIN; COLOMBO; REICHERT, 1998).

Entende-se, portanto, que a eficiência do tratamento combinado está relacionada ao 
estabelecimento de faixas de cargas carbonácea e nitrogenada do lixiviado a serem 
misturadas ao efluente doméstico. 

8.3 Sistemas estudados no Prosab
Os estudos do tratamento combinado, no âmbito do Prosab, foram conduzidos em di-
ferentes escalas e utilizando-se processos diversos de tratamento. Além de estudos de 
tratamento físico-químico e de tratabilidade biológica em escala de laboratório, foram 
realizadas pesquisas em escala piloto e de demonstração utilizando-se lagoas de esta-
bilização, processo de lodos ativados e reatores anaeróbios do tipo UASB. O tratamento 
em escala real, na ETE de Icaraí em Niterói (RJ), foi monitorado por mais de 12 meses. 

8.3.1 Sistema estudado pela UERJ: tratamento físico-químico em 
escala de laboratório
Os ensaios foram realizados para avaliação do processo de coagulação/floculação no 
tratamento de lixiviados combinados com esgoto doméstico. Além do objetivo da ava-
liação do processo, os estudos também serviram de base para comparação com os 
resultados do monitoramento da ETE de Icaraí. 

Os resultados dos ensaios foram analisados tendo como referência o atendimento à 
legislação estadual, leis 2661 (RIO DE JANEIRO, 1996) e 4692 (RIO DE JANEIRO, 2005), 
que apresentam as exigências de níveis mínimos de tratamento de esgotos sanitários 
para posterior lançamento em emissários submarinos. A legislação prevê uma remo-
ção variando de 30 a 40% de DBO.

8.3.1.1 Metodologia
Os ensaios de laboratório foram realizados em jar-test. A metodologia dos ensaios foi 
adaptada de Jordão e Pessoa (2005), Di Bernardo et al (2002) e Castilho Junior et al 
(2006), e as condições de ensaio foram: etapa mistura rápida a 150 rpm (dois minu-
tos); mistura lenta a 30 rpm (20 minutos) e decantação por 30 minutos. O lixiviado foi 
oriundo do Aterro Morro do Céu (Niterói, RJ) e o esgoto, da Estação de Tratamento de 
Esgotos de Icaraí (Niterói, RJ). As variáveis consideradas nos testes foram:

Coagulante: sulfato de alumínio (Vetec), cloreto férrico (Vetec), Tanfloc SG • 
e Tanfloc SL (polímeros orgânicos catiônicos da fabricante Tanac) e Panfloc 
(da fabricante Panamericana).
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Concentração de coagulante: as dosagens utilizadas foram de 20, 40 e • 
60 mg/L.  Esses valores foram obtidos de trabalhos reportados da literatura 
(JORDÃO; PESSOA, 2005) e são concentrações correntemente utilizadas na 
ETE Icaraí.

Adição de auxiliares de floculação: em alguns ensaios foram introduzi-• 
dos auxiliares de floculação para verificar se havia melhora do processo. Os 
polieletrólitos avaliados foram o catiônico (FX CS7) e o aniônico (FX AS6), 
ambos cedidos pela Faxon.  As dosagens estudadas foram de 0,5 e 1,0 mg/L.

Composição das misturas de lixiviado/esgoto: foram avaliadas as concen-• 
trações de lixiviado de 0,5; 2 e 5%, além de ensaios sem introdução de lixi-
viado (apenas esgoto bruto).

Para efeitos comparativos, foram efetuados ensaios de decantação sem introdução 
de produtos químicos com tempo de retenção de uma hora (JORDÃO; PESSOA, 2005). 
Os experimentos de decantação e coagulação/floculação foram analisados segundo o 
parâmetro de turbidez e DQO. Apesar de a legislação indicar a DBO como parâmetro 
de controle, a análise de DQO foi escolhida por apresentar resultado mais rápido e 
confiável.

Os experimentos com os coagulantes foram realizados em duas etapas. Na primeira 
etapa, foram realizados 60 experimentos com cada coagulante, combinand-se as di-
ferentes condições citadas anteriormente. Nessa etapa, os ensaios foram efetuados 
sem réplica e a análise dos resultados obtidos permitiu que fossem selecionadas as 
condições (concentração de coagulante e polieletrólitos) para cada coagulante e di-
luição que atendessem à meta de remoção de DQO. Assim, na segunda etapa, foram 
realizados os experimentos (nas condições selecionadas na etapa 1) com cinco réplicas 
para possibilitar uma análise estatística dos resultados obtidos. 

Para a análise estatística foi utilizado o software Minitab 15. Para avaliar se as remo-
ções de DQO para os diferentes coagulantes eram equivalentes, foi utilizado o teste 
ANOVA a um fator (One-Way ANOVA), fixando-se um intervalo de confiança para o 
teste de 95%.

A Tabela 8.1 apresenta a caracterização das amostras de lixiviado e de esgoto utiliza-
das nos experimentos. Todos os experimentos foram realizados com o pH natural do 
esgoto ou mistura e, portanto, sem  necessidade de ajuste de pH.  
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Tabela 8.1 > Caracterização das amostras de lixiviado e de esgoto utilizadas nos experimentos

Parâmetro Unidade Esgoto Lixiviado

Média Faixa Média Faixa

pH 7,1 7,1-7,2 7,8 7,5-8,2

Turbidez NTU 71,4 51,2-91,5 15,0 12,5-27,9

N-NH3 mg/L 107 36 -153 551 439-663

DQO mg/L 310 253-274 2305 2301-2310

SST mg/L 178 145-210 72 66-78

Por último, foi realizada uma avaliação de toxicidade aguda com peixes (Danio rerio) 
para avaliar se o produto químico utilizado deixa resíduo tóxico no efluente tratado.

8.3.1.2 Resultados e discussão
Os resultados dos ensaios de decantação sem adição de coagulantes, com média de 
três experimentos, estão apresentados na Tabela 8.2. 

Tabela 8.2 > Resultados de remoção de DQO para os ensaios de decantação

Proporção de lixiviado na mistura (%v/v) Remoção de DQO (%)

0 19,0

0,5 15,4

2,0 20,8

5,0 20,4

As condições que possibilitaram que a eficiência do processo atingisse a meta de re-
moção neste estudo de, no mínimo, 30% de DQO estão apresentadas nas Tabelas 8.3 a 
8.6, que também ilustram um resumo dos resultados obtidos para cada porcentagem 
de mistura (resultados da primeira etapa).

Tabela 8.3 > Resumo dos resultados de DQO e turbidez para as condições que alcançaram a meta 
estabelecida (amostras de esgoto puro)

Coagulante Concentra-

ção (mg/L)

Polieletrólito DQO final  

(mg/L)

Remoção  

de DQO (%)

Turbidez  

final (NTU)

Remoção de 

turbidez (%)

Sulfato de alumínio 20 - 270 30,0 63 31,4

Cloreto férrico 20 - 152 55,6 45 59

Tanfloc SG 20 - 104 50,5 * *

Tanfloc SL 20 - 145 65,1 57 70,8

Panfloc 20 - 67 73,6 * *

* análises não realizadas
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Tabela 8.4 > Resumo dos resultados de DQO e turbidez para as condições que alcançaram a meta 
estabelecida (mistura 0,5% de lixiviado em esgoto)

Coagulante Concentração  

(mg/L)

Polieletrólito DQO  

final (mg/L)

Remoção de 

DQO (%)

Turbidez  

final (NTU)

Remoção de 

turbidez (%)

Sulfato de 
alumínio

60
Aniônico  
0,5 mg/L

164 39,8 22 46,2

Cloreto férrico 20 - 278 36,1 62,4 53,5

Tanfloc SG 20 - 94 42,9 * *

Tanfloc SL 20 - 118 65,2 69 78,2

Panfloc 20 - 75 70,3 * *

* análises não realizadas

Tabela 8.5 > Resumo dos resultados de DQO e turbidez para as condições que alcançaram a meta 
estabelecida (mistura 2 % de lixiviado em esgoto)

Coagulante Concentração 

(mg/L)

Polieletrólito DQO final 

(mg/L)

Remoção de 

DQO (%)

Turbidez 

final (NTU)

Remoção de 

turbidez (%)

Sulfato de 
 alumínio

20
Aniônico 
1,0 mg/L

151 44,5 32 45,9

Cloreto férrico 20 - 199 54,3 103 23,5

Tanfloc SG 20 - 107 35,3 * *

Tanfloc SL 20 - 195 47,3 38 50,9

Panfloc 20 - 164 35,3 23 47,3

* análises não realizadas

Tabela 8.6 > Resumo dos resultados de DQO e turbidez para as condições que alcançaram a meta 
estabelecida (mistura 5% de lixiviado em esgoto)

Coagulante
Concentração 

(mg/L)
Polieletrólito

DQO final 

(mg/L)

Remoção de 

DQO (%)

Turbidez  

final (NTU)

Remoção de 

turbidez (%)

Sulfato de  
alumínio

20
Aniônico 
0,5 mg/L

227 37,6 43 28,3

Cloreto férrico 20 - 237 36,3 59 39,5

Tanfloc SG 20 - 133 33,6 * *

Tanfloc SL 20
Catiônico  
1,0 mg/L

181 30,0 31 50,0

Panfloc 20 - 168 40,5 33 27,7

* análises não realizadas
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As distribuições dos valores de percentagem de remoção de DQO obtidos nos ex-
perimentos da segunda etapa, utilizando-se as melhores condições do processo de 
coagulação/floculação em ensaio de laboratório (teste de jarros), estão apresentadas 
na Figura 8.1.

Os ensaios de toxicidade resultaram em 4 UT (unidades de toxicidade) para as amos-
tras: mistura (esgoto + 5% de lixiviado) bruta e tratada com Tanfloc SG, 20 mg/L.

Dados disponíveis na literatura (JORDÃO; PESSOA, 2005) indicam concentrações de 10 
a 30 mg/L de cloreto férrico como usuais na etapa de coagulação do esgoto puro. Os 
polieletrólitos aplicados costumam ser aniônicos, em dosagem típica de 0,25 a 0,50 
mg/L. A eficiência típica para o processo é de 30 a 50% de remoção de DQO. 

As eficiências de remoção de DQO obtidas nos ensaios de decantação primária (sem 
adição de coagulantes) são inferiores àqueles com adição de coagulantes (exceto para 
algumas condições do sulfato de alumínio), ou seja, o processo de decantação (sem 
adição de coagulantes) não conseguiu atingir a remoção mínima de 30% de DQO. 

Da primeira etapa, outro ponto observado foi que a adição de lixiviado ao esgoto bruto 
diminuiu o desempenho do processo físico-químico na remoção de DQO. Contudo, 
para adição de 0,5% de lixiviado, os resultados mostram pequenas diferenças nas efi-
ciências de remoções em comparação aos resultados do esgoto bruto (sem adição de 
lixiviado). Em geral, a menor concentração de coagulante foi suficiente para produzir 

Figura 8.1
Representação gráfica (box-plot) da distribuição dos resultados de remoção de 
DQO para diferentes porcentagens de lixiviado na mistura esgoto-lixiviado e para 
os cinco coagulantes investigados.
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remoções maiores do que 30% de DQO. O parâmetro turbidez mostrou resultados 
variáveis, sem nenhuma tendência específica, não sendo, no presente estudo, um bom 
indicador.  Os resultados de remoção de DQO mostraram uma tendência a diminuírem 
com o aumento da concentração de lixiviado na mistura. A adição de polieletrólitos 
melhorou a eficiência do processo.

A avaliação estatística das réplicas realizadas (segunda etapa) mostrou que as remoções 
de DQO para cada coagulante são estatisticamente diferentes em todas as diluições de 
lixiviado em esgoto estudadas. Em todos os casos obteve-se p < 0,05, ou seja, apesar das 
variações de remoção de uma amostragem para outra, os resultados obtidos para os di-
ferentes coagulantes não são equivalentes. Da análise realizada, infere-se que o Tanfloc 
SG mostrou melhor desempenho em relação ao sulfato de alumínio. 

Outro ponto importante mostrado na avaliação estatística foi o fato de que para todos 
os coagulantes utilizados, o aumento da concentração de lixiviado na mistura não 
mostrou impacto no desempenho do processo. 

O levantamento econômico mostra que o Tanfloc é o produto mais barato dos testa-
dos, porém apresenta restrições quanto ao seu armazenamento (degradação).

Os ensaios de toxicidade mostraram que o Tanfloc SG não deixou residual tóxico após 
o tratamento. Além disso, mesmo a mistura bruta (esgoto + 5% de lixiviado) mostrou-
se não tóxica (UT < 8, segundo NT 213, FEEMA). 

8.3.2 Sistema estudado pela UERJ: processo biológico por lodos ativados
As ETE onde se realiza o tratamento combinado do lixiviado de aterros sanitários po-
dem ser constituídas por tratamentos primários e secundários e, eventualmente, tra-
tamento terciário. O processo de tratamento de esgotos por lodos ativados é bastante 
utilizado, pois é importante avaliar a eficiência do tratamento combinado de lixiviado 
e esgoto doméstico em um tratamento biológico, bem como seus possíveis impactos 
nesse sistema de tratamento. Com esse objetivo, foram realizados ensaios em escala 
de laboratório e em uma planta piloto de lodos ativados para avaliar a tratabilidade 
da mistura de lixiviado e esgoto doméstico por uma biomassa aeróbia. Os reatores em 
escala de laboratório foram operados em condições operacionais diferentes da planta 
piloto. Devido à impossibilidade de mudanças na operação da planta piloto, algumas 
condições operacionais só puderam ser avaliadas em escala de laboratório.

8.3.2.1 Ensaios de tratabilidade
a) Metodologia
Os ensaios de biodegradabilidade foram realizados segundo uma metodologia expe-
rimental adaptada de Jordão e Pessoa (2005). Foram utilizados reatores operados em 
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batelada e regime contínuo, ambos com capacidade de 3 L com aeração. O oxigênio 
dissolvido (OD) nos reatores aeróbios foi mantido acima de 2,0 mg/L. O sistema foi 
inoculado com uma biomassa aeróbia proveniente de um processo biológico (biodisco) 
da ETE Toque Toque, da concessionária Águas de Niterói localizada em Niterói (RJ). 
No reator operado em batelada, após o lodo biológico ser sedimentado, realizou-se a 
troca total do sobrenadante a cada batelada de 24 horas. O reator em regime contínuo 
foi operado com um TDH de seis horas.

Os reatores foram operados em duas fases, diferenciadas pela mistura de alimenta-
ção empregada em cada fase. Na fase I, ambos os reatores foram alimentados com a 
mistura de esgoto doméstico e lixiviado da entrada da ETE Icaraí (Niterói, RJ), com a 
proporção de lixiviado na mistura na faixa de 0,5 a 1,0%. Na fase II, os reatores foram 
alimentados com mistura de esgoto doméstico e lixiviado, com percentual de lixiviado 
na faixa de 2,0 a 2,5%. 

As análises de acompanhamento dos ensaios realizadas no afluente e efluente dos 
reatores foram: DQO, pH, nitrogênio amoniacal, nitrito, nitrato, carbono orgânico dis-
solvido (COD) e SST.  Realizou-se, ainda, um acompanhamento do lodo biológico atra-
vés das análises de OD, SST, SSV, taxa de consumo de oxigênio (TCO), taxa específica 
de consumo de oxigênio (SOUR), IVL e microscopia. As análises físico-químicas foram 
realizadas de acordo com metodologias apresentadas por APHA/AWWA/WEF (2005). 

b) Resultados e discussão
As caracterizações das misturas de alimentação dos reatores da fase I estão apresen-
tadas na Tabela 8.7.

Tabela 8.7 > Caracterizações da alimentação dos reatores operados em batelada  
e em regime contínuo na fase I

FASE I 0,5 a 1,0% Parâmetros

pH* DQO* (mg/L) N-NH3* (mg/L) SST* (mg/L) COD* (mg/L)

Reator operado  
em batelada

7,6 381 50 207 111

Reator operado em 
regime contínuo

7,4 330 44 290 53

* valores médios

A Figura 8.2 apresenta os valores de DQO no afluente e efluente dos reatores operados 
em batelada e em regime contínuo na fase I. Os valores médios de DQO no efluente 
de cada reator foram: 54 mg/L para o reator operado em batelada e 60 mg/L para o 
reator operado em regime contínuo. Os resultados mostraram que ambos os reatores 
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alcançaram remoções dos valores de DQO próximas. Para o reator operado em bate-
lada, alcançou-se uma remoção média de 86% e para o reator operado em regime 
contínuo, de 81%. 

Os resultados de COD, na fase I, demonstraram que o reator operado em batelada alcan-
çou uma remoção média de 79% com uma concentração média no efluente de 21mg/L. 
No caso do reator operado em regime contínuo, a remoção média foi de 46% e a con-
centração média no efluente de 29 mg/L. Provavelmente, essa diferença na remoção 
de COD pode ser explicada, entre outros fatores, pela maior concentração de COD no 
afluente do reator em batelada, pela maior facilidade em operar um experimento em 
batelada do que um em regime contínuo no qual pequenas variações na distribuição 
da vazão de alimentação podem provocar interferências na qualidade do tratamento 
obtido. Como descrito anteriormente, a composição da mistura afluente dos reatores é 
proveniente de amostragens diárias de um efluente de uma ETE em funcionamento.

Figura 8.2
Valores de DQO dos reatores operados em batelada e contínuo na fase  
I (0,5 a 1,0%).
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A concentração de nitrogênio amoniacal foi reduzida em ambos os reatores em operação, 
porém, essa remoção foi maior no reator operado em batelada. As concentrações de ni-
trogênio amoniacal no afluente e efluente dos reatores operados na fase I e as remoções 
de nitrogênio amoniacal estão apresentadas nas Figuras 8.3 e 8.4, respectivamente. 

Os resultados alcançados na fase I mostraram que, quando os reatores foram alimen-
tados com 0,5 a 1,0% de lixiviado na mistura, o reator operado em batelada alcançou 
uma redução de nitrogênio amoniacal média de 83%, porém, apenas remoções de 30% 
foram alcançadas no reator operado em regime contínuo. As concentrações médias de 
nitrogênio amoniacal no efluente dos reatores em batelada e contínuo foram 7 e 31 
mg/L, respectivamente. Além disso, no efluente dos reatores foram detectadas concen-
trações de nitrato com valores médios de 10 mg/L para o reator operado em batelada e 8 
mg/L para o reator operado em regime contínuo. Isso provavelmente devido a diferentes 
condições operacionais, e ao fato de o TDH do reator operado em batelada (24 horas) 
ser muito maior do que o TDH do reator operado em regime contínuo (seis horas), o que 

Figura 8.3
Valores de nitrogênio amoniacal dos reatores operados em batelada e  
contínuos na fase I.
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Figura 8.4
Remoção de nitrogênio amoniacal alcançada nos reatores operados em batelada e 
contínuos na fase I.
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possivelmente possibilitou um melhor estabelecimento das bactérias nitrificantes.

Na fase I, foram obtidos valores médios de SOUR para o lodo biológico nos reatores 
operados em batelada, com testes no final do ciclo de aeração, e nos de regime contí-
nuo de 5,8 e 13,6 mg de O2/g.h, respectivamente. Os valores de SSV do lodo no reator 
operado em batelada estiveram na faixa de 2.800 a 4.560 mg/L; já o reator operado 
em regime contínuo operou com valores de SSV na faixa de 1.140 a 2.520 mg/L. Os re-
atores foram operados com uma relação A/M de 0,13 kgDBO/kgSSVTA.d para o reator 
operado em batelada e 0,21 kgDBO/kgSSVTA.d no caso do reator operado em regime 
contínuo. O valor da relação A/M do reator operado em regime contínuo indica opera-
ção na modalidade convencional.

Na análise microscópica, foram observados flocos bem formados no lodo do reator em 
batelada, com presença de filamentosas, além de anelídeos, rotíferos e de colônias de 
ciliados penduculados. No lodo do reator operado em regime contínuo, observou-se 
aumento da quantidade de filamentosas ao longo dos dias de operação. 

Figura 8.5 Valores de DQO dos reatores operados em batelada e em regime contínuo na fase II.
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Figura 8.7
Remoção de nitrogênio amoniacal alcançadas nos reatores operados em batelada e 
em regime contínuo na fase II.
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Figura 8.6
Valores de nitrogênio amoniacal dos reatores operados em batelada e em regime 
contínuo na fase II.
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Na fase II, ambos os reatores foram alimentados com 2,0 a 2,5% de lixiviado na mistu-
ra. As caracterizações da alimentação dos reatores estão apresentadas na Tabela 8.8.

Tabela 8.8 > Caracterizações das misturas de alimentação dos reatores operados em batelada e em 
regime contínuo na fase II.

Fase II 2,0 a 2,5% Parâmetros
pH* DQO* (mg/L) N-NH3* (mg/L)

Reator operado  
em batelada

7,8 788 63

Reator operado em 
regime contínuo

7,5 657 62

* valores médios

Os valores de DQO no afluente e efluente dos reatores operados em batelada e em 
regime contínuo estão apresentados na Figura 8.5. O efluente do reator operado em 
batelada apresentou um valor médio de DQO de 76 mg/L, próximo ao valor médio en-
contrado no efluente do reator operado contínuo (86 mg/L). As remoções médias dos 
valores de DQO alcançados na fase II pelos reatores operados em batelada e em regime 
contínuo foram de 90 e 85%, respectivamente.

As Figuras 8.6 e 8.7 apresentam as concentrações e remoções de nitrogênio amoniacal 
nos reatores operados em batelada e em regime contínuo na fase II. Os resultados 
mostraram que, como na fase I, os reatores operados em batelada alcançaram maiores 
remoções de nitrogênio amoniacal, com remoção média de 94%. O reator operado em 
regime contínuo alcançou uma remoção média de 43%. 

Na fase II (2 a 2,5% de lixiviado), os valores médios de SOUR foram de 6,3 mg de O2/g.h 
no reator em batelada e de 24,8 mg de O2/g.h no reator contínuo. Os reatores foram 
operados com uma relação A/M de 0,36 kgDBO/kgSSVTA.d para o reator operado em 
batelada e 0,55 kgDBO/kgSSVTA.d no caso do reator operado em regime contínuo. 
Nessa fase, os valores de SSV do lodo no reator operado em batelada estiveram na 
faixa de 2.360 a 2.960 mg/L; já no reator operado em regime contínuo, os valores de 
SSV do lodo biológico situaram-se na faixa de 1.000 a 2.360 mg/L.

O lodo do reator operado em batelada manteve as mesmas características da fase I, 
permanecendo os flocos bem formados e a diversidade de protozoários. No reator 
operado em regime contínuo, observou-se crescimento excessivo das bactérias fila-
mentosas, permanecendo os flocos firmes provenientes da fase I. Apesar da presença 
de rotíferos, essas espécies foram encontradas em quantidade menor do que na fase 
I. Essas observações comprovam que o lodo biológico apresentou boas características 
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após o tratamento da mistura de esgoto e lixiviado, não sofrendo interferências nega-
tivas no período de operação dos reatores.

c) Conclusões
Os resultados mostraram que remoções de valores de DQO maiores do que 80% foram 
alcançadas para ambos os reatores nas duas fases de operação (fases I e II). Além disso, 
os valores de DQO remanescentes no efluente de saída dos reatores foram menores 
do que 100 mg/L em todo o período de operação dos reatores. Constatou-se, ainda, 
que não houve prejuízo na operação dos reatores operados em batelada ou em regime 
contínuo com o aumento da percentagem de lixiviado na mistura de alimentação, pois 
remoções elevadas dos valores de DQO foram alcançadas em ambas as fases.

Contudo, a remoção de nitrogênio amoniacal só foi maior quando o reator foi operado 
em batelada independentemente da fase de operação. Remoções médias de 83 e 94% 
foram alcançadas na fase I e fase II, respectivamente, e concentrações menores do que 
10 mg/L de nitrogênio amoniacal permaneceram no efluente de saída do reator opera-
do em batelada. Em contrapartida, nos reatores operados em regime contínuo, foram 
alcançadas remoções de 36 e 43% de nitrogênio amoniacal nas fases I e II, respectiva-
mente. As concentrações de nitrogênio amoniacal remanescente no efluente de saída 
desses reatores foram na faixa de 26 a 46 mg/L na fase I e de 23 a 62 mg/L na fase II. 
As concentrações médias de nitrato no efluente dos reatores operados em batelada 
e regime contínuo na fase I foram de 10 e 8 mg/L, respectivamente. Na fase II, esses 
valores aumentaram para 33mg/L para o reator operado em batelada e 23 mg/L para o 
reator operado em regime contínuo. Os resultados demonstram que houve nitrificação 
em ambos os reatores operados nas fases I e II. Provavelmente, a nitrificação ocorreu 
em maior escala no reator operado em batelada devido às condições operacionais 
mais adequadas para a ocorrência desse processo em comparação ao reator operado 
em regime contínuo.

8.3.2.2 Planta piloto de lodos ativados
O objetivo do experimento em escala piloto foi obter informações e dados que possi-
bilitem uma melhor avaliação do tratamento combinado utilizando uma planta piloto 
de lodos ativados.

a) Metodologia
Os experimentos do processo dos lodos ativados foram realizados em uma unidade pi-
loto instalada na ETE Icaraí (RJ). A planta piloto, apresentada na Figura 8.8, é constituída 
por tanque de aeração e decantador com reciclo de lodo. O tanque de aeração possui um 
volume de trabalho de 1.150 L, utilizando-se um aerador de superfície com potência de 
1/2cv, (EBERLE, Modelo B71a4) para manter os sólidos em suspensão e suprir o OD para 
a biomassa. O decantador possui um volume de 100 L, com diâmetro superior de 40 cm. 
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O retorno do lodo para o tanque de aeração é feito por um sistema de air lift, no qual o 
lodo sedimentado é arrastado para o tanque de aeração quando o compressor de ar é 
acionado. O controle do intervalo e tempo de acionamento do compressor (Jet Master 
Schulz, MS2:3) é feito no painel de controle. O retorno do lodo foi programado para 
intervalos de 30 em 30 minutos, durante um tempo de dois minutos. Não foi possível 
realizar a retirada de lodo em excesso devido à quantidade reduzida de massa biológica 
no tanque de aeração durante todo o período de operação da planta piloto.

A planta piloto operou com uma vazão média de 68L/h na fase I e 60L/h nas fases II e 
III, com TDH de 17 a 19 horas com recirculação do lodo biológico. O sistema foi inicial-
mente inoculado com uma biomassa aeróbia proveniente do processo biológico (bio-
disco) da ETE Toque Toque da concessionária Águas de Niterói. No tanque de aeração, 
o OD foi mantido acima de 2,0 mg/L. O pH do afluente foi mantido entre 6,5 e 7,0. 

Durante a operação da planta piloto, a relação A/M esteve na faixa de 0,03 a 0,46 
kgDBO/kgSSVTA.d, e a idade do lodo era na faixa de 11 a 20 dias, ao longo do período 
de operação. Nas fases I e II, a planta piloto operou na modalidade convencional e, na 
fase III, na modalidade aeração prolongada.

A planta piloto operou em três fases, que diferem na mistura de alimentação. Na fase 
I, a alimentação foi realizada com proporção em volume de lixiviado de 2 a 2,5%, a 

Figura 8.8
Foto da planta piloto de lodos ativados utilizada no tratamento combinado de 
esgoto doméstico e lixiviado.
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partir de tanque de mistura, com o efluente da caixa de areia da ETE Icaraí (Niterói, 
RJ), contendo de 0,5 a 1% de lixiviado, e adição complementar de 1% de lixiviado. Na 
fase II, o sistema foi alimentado com o efluente da caixa de areia da ETE Icaraí com a 
proporção de 0,5 a 1% de lixiviado. Na fase III, repetiu-se a mistura de alimentação da 
fase I, com lixiviado na faixa de 2 a 2,5%.

A operação do sistema foi acompanhada por uma programação diária de análises. 
Os parâmetros físico-químicos determinados no afluente e efluente da planta piloto 
foram DQO, DBO5, N-NH3, SST, pH, nitrito, nitrato, alcalinidade, cloreto e carbono or-
gânico dissolvido (COD). No lodo biológico do tanque de aeração, foram monitorados 
SST, SSV, OD, taxa de consumo de oxigênio (TCO), taxa específica de consumo de oxi-
gênio (SOUR), IVL e microscopia. Os parâmetros físico-químicos foram determinados 
de acordo com o APHA/AWWA/WEF (2005). 

b) Resultados e discussão
As caracterizações das misturas de alimentação (afluentes) da planta piloto de lodos 
ativados nas três fases de operação estão apresentadas na Tabela 8.9.

Tabela 8.9 > Caracterizações das misturas de alimentação da planta piloto de lodos ativados nas 
fases I, II e III de operação

Fase Parâmetros

pH* DQO* 
(mg/L)

SST* 
(mg/L)

DBO5*
 

(mg/L)
N-NH3* 
(mg/L)

Cloreto* 

(mg/L)
COD* 

(mg/L)
Alcalinidade*  
(mg de CaCO3.L)

I (2,0 a 2,5%) 7,5 368 161 - 96 183 - 244

II (0,5 a 1,0%) 7,5 379 208 243 36 171 71 195

III (2,0 a 2,5%) 7,5 356 76 106 42 188 70 152

*valores médios

As Figuras 8.9 e 8.10 apresentam os resultados dos valores e as remoções de DQO no 
afluente e efluente nas três fases de operação da planta piloto. Os resultados demons-
traram que os valores de DQO do efluente pouco variaram, com valores abaixo de 100 
mg/L independentemente dos valores de DQO do afluente. Os valores médios de DQO 
remanescente no efluente da planta piloto nas fases I, II e III foram de 100, 85 e 78 
mg/L, respectivamente. As porcentagens de redução dos valores de DQO foram pouco 
variáveis ao longo do período de operação da planta piloto, com valores médios de 
69% na fase I, 77% na fase II e 72% na fase III. 

Os valores de COD só foram monitorados nas fases II e III e esses resultados mostraram 
que houve uma redução de 80% no COD com valor médio residual no efluente de 14 
mg/L na fase II. Na fase III, a redução de COD foi de 59% com valor médio no efluente 
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de 29 mg/L. As remoções médias de DBO5 alcançadas nas três fases de operação da 
planta piloto foram: 50% na fase I, 58% na fase II e 61% na fase III.

As concentrações de nitrogênio amoniacal no afluente e efluente da planta piloto nas 
fases I, II e III estão apresentadas na Figura 8.11. A Figura 8.12 apresenta as remoções de 
nitrogênio amoniacal alcançadas ao longo das três fases de operação da planta piloto.

Os resultados demonstraram que nas três fases de operação da planta piloto foram 
alcançadas elevadas remoções de nitrogênio amoniacal. Na fase, I a remoção média foi 
de 82%. No início da fase II, a remoção de nitrogênio amoniacal foi menor, com médias 

Figura 8.9
Valores de DQO no afluente e efluente nas fases I, II e III de operação da planta 
piloto de lodo ativado.
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Remoções dos valores de DQO no afluente e efluente nas fases I, II e III de operação 
da planta piloto de lodo ativado
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de 41%, provavelmente devido à nova adição de lodo biológico que ocorreu no início da 
fase II. Porém, a remoção aumentou ao longo dessa fase atingindo um valor médio de 
91% que se manteve em mais de 75% do período estudado. A remoção de nitrogênio 
amoniacal permaneceu elevada na fase III, atingindo valores médios de 97%.

O monitoramento da alcalinidade e da concentração de nitrato só foi iniciado na fase 
II, quando se observou um alto consumo de alcalinidade e um aumento da concentra-
ção de nitrato no efluente. Um consumo médio de 92% foi alcançado na fase II e 88% 
na fase III. Aliado à redução na alcalinidade, observou-se uma alta remoção de nitro-

Figura 8.11
Valores de nitrogênio amoniacal no afluente e efluente nas fases I, II e III de 
operação da planta piloto de lodo ativado.
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Remoções dos valores de nitrogênio amoniacal no afluente e efluente nas fases I, II 
e III de operação da planta piloto de lodo ativado.
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gênio amoniacal e um aumento da concentração de nitrato no efluente da piloto. Nas 
fases II e III, a concentração de nitrogênio amoniacal foi reduzida em mais de 90%. No 
12º dia de operação da fase II, a concentração de nitrato alcançou valores próximos a 
10 mg/L. Contudo, a concentração aumentou ao longo do tempo, chegando a valores 
de 46 mg/L no 60º dia de operação. As concentrações médias de nitrito no efluente 
nas fases II e III foram de 0,14 mg/L e 0,07 mg/L, respectivamente. As concentrações 
de nitrato e nitrito não foram monitoradas na fase I.

Na fase II, constatou-se um consumo de alcalinidade superior a 95% a partir do 70º 
dia de operação, sendo as concentrações efluentes inferiores a 12,5mg/L. Segundo 
Metcalf e Eddy (1991), para cada mg de nitrogênio amoniacal oxidado são consumidas 
7,14 g de alcalinidade, o que justificaria a sua elevada redução. A oxidação média de 
nitrogênio amoniacal na fase II foi de 28 mg/L o que ocasiona, teoricamente, o consu-
mo de 199 mg/L de alcalinidade. O consumo médio real de alcalinidade nessa fase foi 
de 180 mg/L, valor próximo ao teórico. 

Em um processo biológico aeróbio, o nitrogênio amoniacal pode ser utilizado pelas bac-
térias de duas formas: no consumo de DBO, que segue a relação DBO

5:N:P igual a 100:5:1, 
e na nitrificação, por meio da oxidação da amônia em nitrato. Com base em nossos re-
sultados, além da degradação da matéria orgânica, houve também a nitrificação.

Na operação da planta piloto, foram alcançada remoções de SST de 50, 65 e 45% nas fases 
I, II e III, respectivamente. As concentrações médias de SST no efluente da piloto nas fases 
I, II e III foram 73, 71 e 43 mg/L, respectivamente, e os valores de turbidez mantiveram-se 
em torno de 50 UNT no efluente. De acordo com a literatura, a perda de sólidos no efluente 
de um reator biológico pode ser devido a problemas ou à má qualidade do lodo biológico,  
dando origem ao seu desfloculamento (JORDÃO; PESSOA, 2005). Esse problema na  
formação dos flocos biológicos pode ter algumas causas, como a presença de  
compostos tóxicos ou elevado teor de O&G no afluente, assim como problemas  
no sistema de aeração, como turbulência excessiva. No presente estudo, não se  
investigou a interferência de compostos tóxicos no lodo biológico, bem como  
não se monitorou a concentração de O&G no afluente da planta piloto. Esses  
pontos devem ser investigados em estudos posteriores.

A Figura 8.13 apresenta os valores de SSV do lodo biológico obtidos no tanque de 
aeração ao longo da operação da planta piloto. 

O acompanhamento do lodo biológico no tanque de aeração da planta piloto de-
monstrou que, na fase I, os valores de SSV variaram de 680 a 1.500 mg/L. Na fase II, 
mesmo com uma concentração de SSV de 5.000 mg/L no início da operação, houve 
uma queda, alcançando-se valores entre 1.330 a 840 mg/L, um pouco maiores do 
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que os atingidos na fase I. Os valores de SSV na fase III variaram de 1.200 a 2.660 
mg/L, observando-se um aumento nos valores de SSV do lodo biológico no tanque de 
aeração. Os valores médios de IVL do lodo variaram entre 31 e 38 mL.g ao longo da 
operação, segundo Jordão e Pessoa (2005), valores de IVL na faixa de 40 a 150 mL.g 
indicam, geralmente, uma boa qualidade do lodo biológico formado. Assim, valores 
fora da faixa podem comprometer a sedimentabilidade do lodo e, com isso, o bom 
funcionamento da planta piloto de lodos ativados. Esse poderia ser um dos motivos da 
perda de sólidos observada no efluente ao longo da operação da planta piloto.

Os valores médios de SOUR nas fases I, II e III foram 9,8, 12,9 e 4,8 mg de O2/g.h, 
respectivamente. A planta piloto operou com uma relação A/M média de 0,3 kgDBO/
kgSSVTA.d na fase I, 0,2 kgDBO/kgSSVTA.d na fase II e 0,04 kgDBO/kgSSVTA.d na fase 
III. Esses valores de A/M indicam que a planta piloto operou nas fases I e II em modali-
dade convencional e na fase III em aeração prolongada. Os valores médios de idade de 
lodo nas fases I, II e III foram de 11, 17 e 20 dias, respectivamente. Esses altos valores 
de idade do lodo talvez se devam à perda de sólidos no efluente da planta piloto, já 
que não houve descarte de lodo biológico ao longo da operação, como mencionado 
anteriormente. A perda de sólidos foi o motivo mais provável pelo qual a planta ope-
rou com uma concentração de SSV baixa no tanque de aeração.

O monitoramento da biomassa realizado por observações microscópicas demonstrou 
que o lodo biológico apresentava boas características, verificando-se flocos firmes e 
compactos, porém com reduzida quantidade de filamentosos. Observou-se a presença 

Figura 8.13
Acompanhamento dos valores de SSV do lodo biológico no tanque de aeração nas 
três fases de operação da planta piloto de lodos ativados.
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de diversos protozoários, tais como ciliados penduculados e livre nadantes, além da 
presença de rotíferos. A presença dessa comunidade microbiana está associada à boa 
qualidade do lodo biológico. Contudo, uma sedimentabilidade adequada do lodo bio-
lógico pode ter sido comprometida pela quantidade reduzida de organismos filamen-
tosos. Essa presença reduzida de organismos filamentosos no lodo biológico pode ser 
devido à interferência de compostos presentes no lixiviado, ou problemas no sistema 
de aeração da planta piloto (JORDÃO; PESSOA, 2005). 

c) Conclusões
Os experimentos na planta piloto mostraram uma remoção média de DQO maior do 
que 70% alcançadas para todo o período de operação. Além disso, nas fases II e III, 
todas as remoções foram maiores do que 60%. Na fase I (2,0 a 2,5%) a remoção média 
foi de 68%; na fase II de 77%; na fase III (2,0 a 2,5%), que foi operada com a mesma 
percentagem de lixiviado da fase I, a remoção média foi de 72%. Valores médios de 
DQO remanescente no efluente da planta piloto nas fases I, II e III foram de 100, 85 e 
78 mg/L, respectivamente.

Com isso, pode-se verificar que, em se tratando de remoção de DQO, não houve interfe-
rência negativa no tratamento da mistura de esgoto doméstico e lixiviado no aumento 
da percentagem de lixiviado no afluente da planta piloto. Isso também foi observado 
na qualidade do lodo biológico, que continuou a apresentar boas características, ou 
seja, não se observou perda da qualidade no lodo biológico no período de operação da 
planta piloto, a não ser a presença de quantidade reduzida de organismos filamento-
sos, o que foi observado em todo o período de operação da planta piloto, mesmo com 
a menor percentagem de lixiviado na mistura de alimentação (0,5 a 1,0%). 

Observou-se, ainda, que nas três fases (I, II e III) a planta piloto operou com uma baixa 
concentração de SSV, ou seja, de biomassa, quando comparada à geralmente empre-
gada no processo de lodo ativado nas modalidades convencional e aeração prolonga-
da. Mesmo quando uma quantidade de lodo biológico foi adicionada no inicio da fase 
II, a concentração de SSV diminuiu até atingir valores médio de 1.000 mg/L. 

Os resultados obtidos ao longo da operação da planta piloto mostraram que as remo-
ções de DQO, DBO

5 e COD ficaram aquém das esperadas por esse tipo de processo de 
tratamento em se tratando somente de esgoto doméstico. Contudo, observou-se uma 
perda de sólidos no efluente que pode ter comprometido a remoção dos parâmetros 
citados acima. Essa perda de sólidos provavelmente foi devido a problemas de sedi-
mentabilidade do lodo biológico. 

Contudo, os valores de DQO no efluente de saída da planta piloto foram menores 
do que 130 mg/L em todas as fases de operação. No Rio de Janeiro, a legislação não 
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trata especificamente de padrões para tratamento de lixiviados de aterros sanitários. 
A Diretriz DZ-205.R-6 da FEEMA estabelece como concentração máxima de DQO, em 
percolado de aterro industrial, o valor < 200 mg/L. No caso específico do tratamento 
combinado, o que se pressupõe é que a presença do lixiviado não deverá interferir na 
qualidade esperada para o efluente da planta tratando apenas esgotos domésticos. 

Verificou-se que uma alta remoção da concentração de nitrogênio amoniacal em to-
das as fases de operação da planta piloto, remoções médias acima de 80% foram 
alcançadas, sendo que nas fases II e III, os valores foram maiores que 90% no maior 
tempo de operação. Essa remoção foi acompanhada de um aumento na concentra-
ção de nitrato no efluente de saída ao longo do tempo de operação da planta piloto, 
alcançando valores de 46 mg/L e consequente consumo de alcalinidade do afluente, 
demonstrando a ocorrência de nitrificação no tanque de aeração.

Embora os parâmetros usuais considerados no tratamento de lixiviados sejam DBO, 
DQO e nitrogênio amoniacal, a presença de materiais recalcitrantes, bem como a ques-
tão da toxicidade necessitam ser mais estudadas para uma avaliação mais criteriosa 
sobre a interferência dos lixiviados no tratamento combinado. 

8.3.3 Sistema estudado pela UEPB: tratamento biológico  
anaeróbio em Reator UASB em escala piloto
Os experimentos desenvolvidos no âmbito da UEPB visaram ao estudo da aplicação de 
reatores do tipo UASB para o tratamento combinado de lixiviado de aterro sanitário 
e esgotos domésticos, haja vista que, atualmente, esse sistema de tratamento vem 
ganhando força no país.

No reator UASB, o resíduo afluente é alimentado em sua parte inferior e em movi-
mento ascendente, atravessa a camada de lodo biológico, que se encontra na base 
do reator, e passa pelos separadores de fases, alcançando sequencialmente a zona de 
decantação e o dispositivo de saída do efluente do reator.  

A eficiência dos processos de tratamentos anaeróbios depende fundamentalmente das 
características químicas do resíduo a ser tratado, dos parâmetros operacionais apli-
cados, principalmente do TDH, da carga orgânica volumétrica aplicada e das próprias 
características dimensionadas para as partes constituintes do reator. 

Embora, não se tenha notícia da utilização, no país, de processos anaeróbios no trata-
mento de lixiviados, no caso do tratamento combinado, é importante que se tenham 
informações sobre a sua eficiência, na medida em que a utilização de reatores UASB 
para o tratamento de esgotos domésticos vem aumentando nos últimos anos no Brasil 
(JORDÃO; PESSOA, 2005).
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8.3.3.1 Metodologia
O sistema experimental foi construído, instalado e monitorado nas dependências físi-
cas do laboratório de Saneamento Ambiental do Departamento de Química da UEPB. 
Na Figura 8.14 apresenta-se a ilustração do aparato experimental.

O aparato experimental é constituído pelos seguintes componentes: um depósito para ar-
mazenamento do lixiviado; um depósito para armazenamento de esgoto doméstico; dois 
depósitos para equalização dos substratos; dois reatores UASB e uma bomba peristáltica.

Na Tabela 8.10 são apresentadas as principais características físicas e operacionais dos 
reatores UASB.

Tabela 8.10 > Parâmetros operacionais aplicados aos reatores UASB

Parâmetros/ reatores V (L) TDH (horas) Proporção (lixiviado/esgoto) CVA* (kgDQO.m-3.dia-1)

UASB 1 39 12 1:99 1,2

UASB 2 41,5 12 10:90 3,4

*CVA: carga volumétrica aplicada.

O lixiviado utilizado para a preparação do substrato do reator UASB 1  foi lixiviado in 
natura, enquanto o lixiviado utilizado para preparação do substrato do reator UASB 
2 já tinha sido anteriormente passado pelo processo de stripping, tendo sofrido uma 
redução em torno de 98% da concentração inicial de nitrogênio amoniacal.

Figura 8.14 Ilustração do aparato experimental.
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O lixiviado utilizado para preparação do substrato foi coletado no Aterro Sanitário 
Metropolitano da cidade de João Pessoa (PB) e o esgoto doméstico foi coletado na 
rede de esgotamento sanitário da cidade de Campina Grande (PB), mais precisamente 
no interceptor leste da rede proveniente da cidade.

Inicialmente, os reatores UASB monitorados foram inoculados com lodo anaeróbio 
proveniente de reator UASB que trata esgoto doméstico e apresentava concentração 
de 65 g.L de sólidos totais dos quais 69% correspondia a STV. Concluída a inoculação, 
os reatores foram alimentados lentamente com os respectivos substratos devidamente 
preparados e submetidos à caracterização físico-química. O processo de monitoração 
do sistema experimental consistiu basicamente em preparação diária dos substratos, 
calibração das bombas e coleta de amostras dos substratos afluentes e dos efluentes 
dos reatores. As amostras eram coletadas normalmente duas vezes por semana e os 
parâmetros de controle do desempenho dos reatores, foram: pH; alcalinidade total, 
ácidos voláteis, sólidos totais e suas frações, DQO total e solúvel e DBO

5.

Na Tabela 8.11 são apresentados os dados advindos da caracterização química dos 
substratos utilizados para alimentação dos reatores UASB 1 e UASB 2.

Tabela 8.11 > Caracterização química dos substratos utilizados para alimentação dos  
reatores UASB 1 e UASB 2

Parâmetros Unidade Reatores
UASB 1 UASB 2

pH 7,6 7,9

Alcalinidade total mgCaCO3.L 430 852

Ácidos voláteis mgHAC.L 24 116

DQO mg/L 588 1039

DBO5 mg/L 237 450

ST mg/L 1181 2721

STV mg/L 808 903

SS mg/L 396 812

SSV mg/L 283 291

N-NH3 mg/L 82 68

O aterro sanitário metropolitano da cidade de João Pessoa tem, em média, seis anos 
de operação, porém, o lixiviado produzido apresenta algumas particularidades que 
normalmente não são encontradas em lixiviado de aterros sanitários novos. Dentre as 
particularidades, destacam-se a relação DBO5/DQO com valor médio de 0,3 e a concen-
tração média de nitrogênio amoniacal de 2.000 mg/L.
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8.3.3.2 Resultados e discussão
Analisando-se os dados do reator UASB 1, pode-se constatar que o pH do substrato 
(lixiviado mais esgoto doméstico) alimento ao reator variou de 6,6 a 7,8 unidades de 
pH, o que representa teoricamente o recomendado para tratamento biológico. Durante 
o período de monitoração, observa-se uma tendência do crescimento do pH, com varia-
ção de 6,7 a 8,2 nos primeiros cem dias de monitoração. A concentração de alcalinidade 
total no substrato variou de 383 a 583 mgCaCO3.L, com concentração média de 480 
mgCaCO3.L e no efluente do reator, a concentração da alcalinidade total variou de 277 a 
537 mgCaCO3.L.  A concentração de  ácidos graxos voláteis no substrato variou de 24 a 
205 mgHAC.L, com concentração média de 101 mgHAC.L. Observou-se uma tendência de 
crescimento da concentração de ácidos graxos no substrato, que está associado direta-
mente à presença dessas espécies químicas no lixiviado coletado no aterro sanitário. No 
efluente do reator, a concentração de ácidos graxos voláteis variou de 30 a 101 mgHAC.L, 
apresentando a mesma tendência da concentração de ácidos voláteis do substrato.

Durante o período de monitoração, foram constatadas bruscas variações da concen-
tração da DQO total do lixiviado, o que refletiu na concentração da DQO do substrato, 
que variou de 522 a 900 mg/L, estabelecendo-se uma concentração média de 711 
mg/L. No material efluente, a concentração de DQO total variou de 30 a 649 mg/L, com 
eficiência média de redução da concentração de DQO de 55%. Pode-se observar que a 
variação da concentração de DQO total no efluente do reator poderá estar associada 
ao arraste de partículas de lodo do interior do reator, haja vista que, nesse período da 
monitoração, não foi estabelecida ainda, em sua plenitude, o processo de formação 
da granulometria do lodo. Levando-se em consideração o baixo percentual volumé-
trico de lixiviado no substrato e a carga volumétrica aplicada de 1,2 kg DQO. m-3.dia-1, 
esperar-se-ia uma maior eficiência em termos de remoção de DQO total. É possível 
que alguns fatores, como o lixiviado propiciar ao substrato concentração de nitrogê-
nio amoniacal de até 100mg. L-1, valor bastante superior ao de esgoto doméstico, a 
presença de materiais de difícil biodegradação no mesmo, o TDH de 12 horas e, ainda, 
o lodo inoculado não muito bem aclimatado, possam ter contribuído para o percentual 
de redução de DQO de apenas 55%. Espera-se que com uma melhor aclimatação do 
lodo, o reator possa superar os fatores negativos e suportar uma carga volumétrica 
maior, com redução de DQO de 60 a 70%, que normalmente é alcançada nos processos 
anaeróbios tratando substrato com características favoráveis. Vale salientar que, neste 
trabalho, a eficiência média de remoção de DQO solúvel foi 48% inferior à de DQO to-
tal, haja vista grande parte do material constituinte da DQO total ter sido incorporado 
no lodo do reator pelo processo de sedimentação.

Frente à elevada concentração de nitrogênio amoniacal no lixiviado in natura, mesmo 
adicionando-se 1% (percentagem em volume) de lixiviado na preparação do substra-
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to, pode-se constatar variação da concentração de nitrogênio amoniacal de 75 a 127 
mg/L-1, com concentração média de 82 mg/L-1, valor bastante superior ao do esgoto 
doméstico produzido pela população da cidade de Campina Grande. No efluente, a 
concentração de nitrogênio amoniacal variou de 71 a 111 mg/L-1.

No caso específico do reator UASB 2, em que o substrato era preparado com 10% de 
lixiviado mais 90% de esgoto doméstico (percentagem em volume), o pH do substrato 
variou de 8,1 a 9,1. Pode-se afirmar que essa elevação do pH do substrato está associa-
da diretamente ao pH do lixivado advindo do processo de stripping de amônia. Quanto 
à alcalinidade total, no substrato, a concentração variou de 727 a 1.400 mgCaCO3.L

-1 
e, no efluente do reator UASB 2, de 626 a 1.232 mgCaCO3.L

-1. A eficiência média de 
redução de DBO5 foi estimada em 45%, podendo ser considerada relativamente baixa. 
Porém, o substrato contém 10% (porcentagem em volume) de lixiviado, relação DBO5/
DQO igual a 0,3 e carga volumétrica aplicada de 3,4 kgDQO.m-3.dia-1. 

A concentração dos ácidos graxos voláteis no substrato variou de 55 a 156 mgHAC.L
-1 

e no efluente produzido, de 40 a 111 mgHAC.L
-1. 

8.3.3.3 Conclusões
Analisando-se os dados advindos do processo de monitoração dos reatores, podem ser 
constadas elevadas concentrações de material carbonáceo e de nitrogênio amoniacal 
presentes nos efluentes gerados. Isso pode ser um indicativo de que, para o tratamen-
to combinado de lixiviado e esgoto doméstico em reator UASB, pode ser necessário 
que o efluente seja submetido a um processo de pré-tratamento. Contudo, novos 
experimentos deverão ser realizados para que se possa avaliar a possibilidade do uso 
do tratamento combinado de lixiviado mais esgoto doméstico em reator UASB quando 
levados em consideração os aspectos técnicos e econômicos. 

8.3.4 Sistema estudado pela UFRJ: tratamento biológico com lagoas de 
estabilização em unidades de demonstração
A pesquisa executada na UFRJ, desenvolvida em parceria com a Companhia de Limpeza 
Urbana do Rio de Janeiro (Comlurb), teve como principal objetivo avaliar a interferên-
cia do tratamento combinado no desempenho das unidades de tratamento biológico 
de esgotos por lagoas de estabilização quando submetidas à variação de carga afluen-
te imposta pela diluição de lixiviado de aterro sanitário no esgoto doméstico. 

Os trabalhos foram desenvolvidos em unidades instaladas no Centro Experimental de 
Tratamento de Esgotos da UFRJ (CETE/UFRJ), em duas linhas de tratamento (ver Figura 
8.15): a) Linha 1: lagoa facultativa (LF) + lagoa de maturação (LM) + diluição do lixi-
viado do aterro sanitário de Gramacho (RJ); b) Linha 2: lagoa aerada (LA) + lagoa de 
sedimentação (LS) + diluição do lixiviado do aterro sanitário de Gericinó (RJ). 
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As coletas de amostras simples, para as duas linhas de pesquisa, foram realizadas se-
manalmente às 8 horas da manhã. Os parâmetros analisados foram: 1) DQO, DBO, clo-
reto, alcalinidade, sólidos, cor, turbidez e pH, semanalmente; 2) amônia, nitrito, nitrato 
e fósforo: quinzenalmente e; 3) coliformes totais e termotolerantes, mensalmente. 

Os tanques de 1.000 L que armazenam os lixiviados provenientes dos aterros de Gra-
macho e de Gericinó foram abastecidos semanalmente por meio de caminhão pipa. 
A diluição do lixiviado no esgoto doméstico, nas duas linhas de pesquisa, instaladas 
no CETE/UFRJ, foi realizada em regime constante, 24 horas por dia, através de bomba 
dosadora instalada antes do medidor Thompson. Ambas as linhas foram avaliadas em 
cinco diferentes fases operacionais com características distintas, sendo cada uma delas 
operada por aproximadamente quatro meses. As fases operacionais podem ser assim 
caracterizadas: fase 1: manutenção das condições operacionais das lagoas definidas 
para o tratamento de esgoto doméstico e diluição de 2% de lixiviado; fase 2: manu-
tenção das condições operacionais das lagoas definidas para o tratamento de esgoto 
doméstico e diluição de 0,5% de lixiviado; fase 3: ajuste das condições operacionais das 
lagoas de acordo com valores recomendados pela literatura e diluição 0,5% de lixiviado; 
fase 4: manutenção das condições operacionais da fase 3 para a linha 1 e aumento do 
tempo de detenção das lagoas para a linha 1, com diluição de 0,5% de lixiviado; fase 5: 
diluição definida e ajustada a partir da concentração de amônia do lixiviado.

Destaca-se que a fase 5 foi operada de maneira diferenciada, fazendo-se o ajuste da 
vazão de lixiviado em função da concentração de amônia detectada no lixiviado, cuja 
frequência de abastecimento era semanal. Essa adequação utilizou como referência 

Figura 8.15
Aparato experimental em funcionamento.  LF: lagoa facultativa;  
LM: lagoa de maturação; LA: lagoa aerada; LS: lagoa de sedimentação
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a razão entre a carga de amônia do lixiviado (produto entre a vazão de mistura e 
concentração de amônia do lixiviado) e a carga de amônia no esgoto bruto (produto 
entre a vazão de esgoto bruto afluente ao sistema e sua concentração de amônia). A 
diluição adotada, ou a vazão aplicada de lixiviado, foi aquela que determinou uma 
relação máxima entre cargas de 5%.

8.3.4.1 Lagoa facultativa seguida de lagoa de maturação: linha 1 
O processo de lagoa facultativa, tecnologia amplamente difundida para tratamento de 
esgotos sanitários, consiste na variante mais simples de lagoa de estabilização que é 
caracterizada pelo tratamento biológico em que a estabilização da matéria orgânica é 
realizada pela oxidação bacteriana e/ou redução fotossintética. O tratamento em lagoa 
facultativa, onde todo o processo ocorre como um ciclo natural e contínuo, consiste na 
retenção dos esgotos por um período de tempo longo o bastante para que os processos 
naturais de estabilização da matéria orgânica se desenvolvam. Segundo Von Sperling 
(2005), as eficiências médias de remoção de DQO, DBO e SST em lagoas facultativas 
tratando esgotos domésticos são respectivamente de 65 a 80%, 75 a 85% e 70 a 80%.

No entanto, esse sistema é sensível às alterações das características do esgoto afluente 
e das condições climáticas locais. Ao avaliar a viabilidade de utilização do tratamento 
combinado no sistema de lagoa facultativa e de maturação, deve-se considerar priorita-
riamente as elevadas concentrações de amônia e de compostos recalcitrantes caracterís-
ticas dos lixiviados de aterros sanitários. No decorrer desta pesquisa, verificou-se a neces-
sidade de controle da diluição de lixiviado a partir da concentração de amônia presente 
nesse resíduo nos casos em que não se prevê a remoção prévia desse contaminante. 

a) Metodologia
Iniciou-se a operação da linha 1 com uma diluição de 2%. Nas fases seguintes, utili-
zou-se diluição de 0,5%, sendo que na fase 2 foi mantida a vazão afluente e nas fases 
3 e 4, com características operacionais idênticas entre si, reduziu-se a vazão afluente 
à lagoa, com o objetivo de elevar o tempo de detenção hidráulica e reduzir a carga 
orgânica superficial. A caracterização resumida das fases operacionais da linha 1 está 
apresentada na Tabela 8.12.

Como já apresentado anteriormente, a fase 5 foi operada de maneira diferenciada, 
adotando-se o ajuste periódico da vazão de lixiviado de maneira a garantir uma máxi-
ma relação entre cargas de amônia de lixiviado e esgoto de 5%. No entanto, em fun-
ção de limitação da bomba dosadora, foi utilizada a diluição mínima possível (0,2%), 
pouco superior à requerida pela metodologia proposta.
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Tabela 8.12 > Características das fases de operação da linha 1 de tratamento combinado

Fase Vazão 
afluente (l/s)

Vazão lixiviado 
Gramacho (l/h)

Diluição (%) TDH lagoa  
facultativa (dias)

COS lagoa facultativa 
(KgDBO/ha.dia)

Aplicado* Literatura** Aplicado* Literatura**

01 0,10 7,2 2,0 6,61

15-45

334

100-350

02 0,10 1,8 0,5 6,61 334

03 0,04 0,72 0,5 15,2 134

04 0,04 0,72 0,5 15,2 134

05 0,04 variável 0,2 15,2 134

COS: carga orgânica superficial 
* Valor aplicado no período 
** Faixa recomendada pela literatura para tratamento de esgoto bruto (JORDÃO; PESSOA, 2005), variável com características 
climáticas locais.

b) Resultados e discussão
Na Tabela 8.13 observam-se as concentrações médias afluentes e efluentes dos parâme-
tros DBO, DQO, SST e amônia, abrangendo as cinco fases operacionais e a etapa inicial, 
quando as lagoas de estabilização eram operadas tratando somente esgoto doméstico.

Tabela 8.13 > Concentrações médias afluentes e efluentes para a linha 1

Fase DBO (mg/L) DQO (mg/L) SST (mg/L) Amônia (mg/L)

Afluente Efluente Afluente Efluente Afluente Efluente Afluente Efluente

Fase 1 181 (11) 75 (9) 315 (12) 173 (12) 61 (13) 46 (13) 40 (8) 45 (8)

Fase 2 128 (12) 58 (11) 236 (13) 141 (13) 80 (15) 58 (15) 56 (6) 58 (6)

Fase 3 142 (10) 42 (12) 238 (14) 119 (15) 89 (13) 49 (14) 46 (7) 22 (7)

Fase 4 137 (8) 51 (9) 248 (8) 132 (9) 76 (8) 50 (9) 37 (8) 29 (9)

Fase 5 138 (6) 72 (6) 296 (7) 258 (7) 79 (7) 83 (7) 37 (7) 24 (7)

Esgoto* 163 (30) 45 (30) 469 (43) 130 (43) 290 (44) 53 (44) - -

Obs: os valores entre parênteses significam o número de dados 
*Resultados de operação da linha tratando somente esgoto doméstico. 

Na Tabela 8.14 estão apresentadas as eficiências de remoção de DBO, DQO e sólidos 
para as cinco fases operacionais, bem como para a fase de referência, quando as lago-
as operaram para tratamento de esgoto doméstico.
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Tabela 8.14 > Eficiências médias de remoção de DBO, DQO, SST e amônia para a linha 1

Fase DBO (%) DQO (%) SST (%) Amônia (%)

Fase 1 54 44 34 33

Fase 2 51 44 55 37

Fase 3 70 51 48 31

Fase 4 59 42 52 43

Fase 5 53 47 64 54

Esgoto* 70 71 80 -

* Resultados de operação da linha tratando somente esgoto doméstico.

A Figura 8.16 apresenta os dados de concentração afluente e efluente para o parâme-
tro DBO, em todas as fases operacionais da pesquisa. Na Figura 8.17 é possível obser-
var as eficiências de remoção de DBO para todas as cinco fases operacionais.
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Figura 8.16 Concentração afluente e efluente de DBO para as fases operacionais.

Figura 8.17 Eficiências de remoção de DBO para as fases operacionais.
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De maneira similar, as Figuras 8.18 e 8.19 apresentam os dados de concentração 
afluente e efluente para o parâmetro DQO e a eficiência de remoção obtida para o 
mesmo parâmetro, respectivamente.

Pode-se considerar que a operação da linha 1 (lagoa facultativa + lagoa de maturação) 
não respondeu bem ao tratamento combinado, uma vez que seus resultados estiveram 
aquém daqueles obtidos no tratamento convencional de esgoto bruto independente-
mente das condições operacionais adotadas em cada uma das fases. 

O bom desempenho na remoção de DBO só foi observado na fase 3 (tempo de detenção 
de 15 dias e diluição de 0,5%), mas sem se verificar o mesmo comportamento dos demais 
parâmetros analisados. O controle da carga de amônia implementado na fase 5 resultou 
em bom desempenho do sistema de tratamento para remoção de sólidos e amônia.

Figura 8.18 Concentração afluente e efluente de DQO para as fases operacionais.
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Figura 8.19 Eficiências de remoção de DQO para as fases operacionais.
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Durante a fotossíntese, observa-se a remoção de gás carbônico da lagoa facultativa e 
a captura do oxigênio do ar, o que contribui para a elevação do pH na massa líquida. 
Essa condição é favorável para a volatilização da amônia, como observado nas fases 3, 
4 e 5. Essa redução de amônia não foi acompanhada pelo processo de nitrificação. Esse 
é o comportamento esperado para lagoas fotossintéticas que possuem baixo desem-
penho de redução de amônia. Estima-se que a redução de amônia por volatilização 
tenha sido acentuada na lagoa de maturação por causa de sua reduzida profundidade 
(0,70 cm) e, portanto, maior atividade fotossintética.

Acredita-se que o fator limitante do tratamento combinado seja, dentre outros, a 
elevada concentração de amônia presente no lixiviado. A carga de amônia nesse re-
síduo chegou a ser 100% superior à carga do esgoto bruto (diluição de 2%). Esse au-
mento acentuado de amônia afluente à unidade pode ter provocado o desequilíbrio 
da fauna microbiológica da lagoa. O controle operacional proposto na fase 5 reduziu 
a diluição para 0,2%, proporção que pode dificultar o tratamento combinado de um 
determinado volume de lixiviado numa ETE sem que haja um pré-tratamento para 
remoção de amônia.

8.3.4.2 Lagoa aerada seguida de lagoa de sedimentação: linha 2
O tratamento por lagoa aerada, tecnologia também amplamente difundida para tra-
tamento de esgotos sanitários, consiste numa variante de lagoa de estabilização, onde 
o suprimento de oxigênio é realizado artificialmente por dispositivos eletromecâni-
cos. Nas lagoas aeradas de mistura completa, similares à utilizada neste experimento, 
deve-se garantir uma quantidade e distribuição de ar suficiente para manter uma con-
centração mínima de oxigênio em toda a massa líquida e condições adequadas para 
a mistura completa dos esgotos. Tal condição requer a implantação de uma lagoa de 
sedimentação para adequada clarificação do efluente tratado. Segundo Von Sperling 
(2005), as lagoas aeradas de mistura completa apresentam uma faixa de eficiência de 
remoção de 75 a 85% de DBO, 65 a 80% de DQO e de 80 a 87% de SST.

a) Metodologia
Operou-se a linha 2 durante cinco fases operacionais com características distintas, 
conforme apresentado na Tabela 8.15. Destaca-se, novamente, que a fase 5 foi ope-
rada de maneira diferenciada, adotando-se o ajuste periódico da vazão de lixiviado 
para garantir uma máxima relação entre cargas de amônia de lixiviado e de esgoto 
equivalente a 5%.
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Tabela 8.15 > Características das fases de operação da linha 2 de tratamento combinado

Fase Vazão afluente (l/s) Vazão lixiviado Gericinó (l/h) Diluição (%) Td Lagoa Aerada (dias)
Aplicado* Literatura**

01 0,15 10,8 2,0 4,8

2 - 4

02 0,15 2,7 0,5 4,8

03 0,20 3,6 0,5 3,6

04 0,10 1,8 0,5 7,1

05 0,04 variável 0,2 7,1

Td: tempo de detenção  * Valor aplicado no período   
** Faixa recomendada pela bibliografia para tratamento de esgoto doméstico (JORDÃO; PESSOA, 2005)

b) Resultados e discussão
Na Tabela 8.16 observam-se as concentrações afluentes e efluentes dos parâmetros 
DBO, DQO, SST e amônia, abrangendo todas as fases operacionais desta pesquisa, além 
da fase anterior ao início do projeto, quando as lagoas de estabilização eram operadas 
apenas para tratar esgoto doméstico. 

Tabela 8.16 > Concentrações médias afluentes e efluentes para a linha 2

Fase DBO (mg/L) DQO (mg/L) SST (mg/L) Amônia (mg/L)
Afluente Efluente Afluente Efluente Afluente Efluente Afluente Efluente

Fase 1 165 (13) 49 (11) 258 (13) 110 (13) 67 (14) 31 (14) 115 (7) 15 (7)

Fase 2 170 (10) 32 (9) 337 (12) 84 (12) 166 (12) 31 (12) 66 (5) 28 (5)

Fase 3 172 (11) 39 (10) 278 (13) 85 (13) 285 (12) 28 (12) 32 (6) 17 (6)

Fase 4 135 (10) 33 (9) 222 (11) 72 (11) 85 (10) 42 (10) 42 (11) 13 (11)

Fase 5 127 (6) 33 (5) 295 (6) 90 (6) 90 (6) 38 (6) 40 (6) 10 (6)

Esgoto* 156 (35) 27 (35) 442 (45) 72 (45) 296 (52) 20 (52) - -

Obs: os valores entre parênteses significam o número de dados 
* Resultados da operação da linha tratando somente esgoto doméstico 

Na Tabela 8.17 estão apresentadas as eficiências médias de remoção de DBO, DQO e 
sólidos obtidas.

Tabela 8.17 > Eficiências médias de remoção de DBO, DQO, SST e amônia para a linha 2

Fase DBO (%) DQO (%) SST (%) Amônia (%)

Fase 1 65 56 51 84

Fase 2 78 66 64 51

Fase 3 72 67 74 60

Fase 4 71 72 72 75

Fase 5 71 68 59 77

Esgoto* 81 82 90 -

* Resultados de operação da linha tratando somente esgoto doméstico 
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As Figuras 8.20 e 8.21 apresentam os valores de  DBO e da eficiência de remoção de 
DQO medidos no afluente e no efluente em todas as fases operacionais da pesqui-
sa. Nas Figuras 8.22 e 8.23, podem-se observar os dados de concentração afluente e 
efluente e as eficiências de remoção de DQO.

A linha 2 (lagoa aerada + lagoa de sedimentação) apresentou melhor desempenho no 
tratamento combinado, apesar de apresentar resultados inferiores àqueles determi-
nados no tratamento apenas de esgotos domésticos. A diluição de 2% (fase 1) foi a 
que apresentou pior desempenho, não sendo ainda recomendada sua utilização. Com 
a redução da diluição para 0,5% (fase 1), o desempenho do sistema de tratamento 
já se aproxima bastante do esperado. A alteração das características hidráulicas das 
unidades (fases 3 e 4) refletiram pouco no seu desempenho.

No caso das lagoas aeradas, o processo de redução de amônia não se dá em função da 
elevação do pH, pois, nesse caso, não se observa a fotossíntese. Assim, ao se elevar a 
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Figura 8.20 Concentração afluente e efluente de DBO para as fases operacionais.

Figura 8.21  Eficiências de remoção de DBO para as fases operacionais.
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concentração de oxigênio dissolvido no meio líquido por aeração artificial, os micro-
organismos o utilizam para síntese e nitrificação, com elevação na concentração de 
nitrato em todas as fases e consequente redução de concentração de amônia.

Análises realizadas em amostras de afluente e efluente da lagoa aerada apontaram 
para uma redução da concentração de amônia nessa unidade, acompanhada pela 
elevação da concentração de nitrato. Na lagoa de sedimentação, as concentrações 
de nitrato pouco se alteraram durante a pesquisa, já que nessa etapa não há forne-
cimento de oxigênio.

Nesse caso, em função das características dessa tecnologia de tratamento, a carga de 
amônia provoca menor impacto no processo de degradação. Mesmo com a sensível 
redução da proporção de diluição (de 2% na fase 1 para 0,2% na fase 5) e, por conse-
quência, da carga de amônia (de 87% na fase 1 para 5% na fase 5), não se verificou 
uma proporcional melhoria no desempenho desse conjunto de lagoas. Ainda assim, 

Figura 8.22 Concentração afluente e efluente de DQO para as fases operacionais.
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Figura 8.23 Eficiências de remoção de DQO para as fases operacionais.
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a linha 2 (lagoa aerada + sedimentação) apresentou concentrações médias efluentes 
abaixo de 20 mg/L, exceto para a fase 2.

8.3.5 Sistema estudado pela UERJ: monitoramento  
da ETE Icaraí, Niterói (RJ)
Durante muitos anos, grande parte do lixiviado gerado no aterro do Morro do Céu, 
em Niterói (RJ), era encaminhada diretamente para o córrego Mata Paca, contribuinte 
do Rio Sapê, o qual faz parte da bacia hidrográfica da Baía de Guanabara (SISINNO; 
MOREIRA, 1996). Como resultado de intervenções propostas para reduzir os impactos 
ambientais do aterro do Morro do Céu (FERREIRA et al, 2005), a partir do final do ano 
de 2004, todo o lixiviado gerado no aterro passou a ser encaminhado para tratamento 
na estação de tratamento de esgotos de Icaraí, no bairro de Icaraí. O lixiviado é lança-
do num interceptor de esgotos, a menos de 1 km da ETE, através um sistema de três 
elevatórias, por uma tubulação com cerca de 5,5 km de extensão.

A ETE Icaraí iniciou sua operação na configuração atual em agosto de 2003. Recebe 
entre 69.000 e 82.000 m3/dia de esgoto. A ETE possui tratamento em nível primário 
quimicamente assistido, composto por gradeamento, desarenação, tanque de mistura 
de coagulante (cloreto férrico), decantação e secagem de lodo. O efluente da estação 
é encaminhado a um emissário submarino.

8.3.5.1 Metodologia
Para avaliar a interferência do lixiviado nos processos de tratamento empregados na 
ETE Icaraí, iniciou-se um estudo de monitoramento dos seus afluentes e efluentes. O 
monitoramento foi realizado de janeiro de 2007 a setembro de 2008, e constituiu-se 
das etapas descritas a seguir: 

Determinação do percentual de lixiviado tratado na ETE, avaliando-se os • 
dados das vazões das correntes afluentes (esgoto doméstico e lixiviados);

Determinação da toxicidade aguda dos afluentes e efluente à ETE com en-• 
saios de 48 horas com Danio rerio (peixe) e Daphnia similis (microcrustáceo);

Análise estatística dos dados de monitoramento da ETE Icaraí aplicando-se • 
testes de normalidade, testes paramétricos e não paramétricos de compara-
ção de médias amostrais, utilizando nível de confiança de 95%. 

Os dados de monitoramento das vazões afluentes à ETE Icaraí foram ava-• 
liados a fim de determinar a proporção de lixiviado em relação ao esgoto 
na entrada da ETE. Os dados de vazão foram fornecidos pela concessioná-
ria Águas de Niterói, as leituras das vazões na ETE foram realizadas em um 
medidor automático instalado em uma calha Parshall na entrada da ETE. A 
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vazão de lixiviado oriundo do aterro do Morro do Céu é medida, no pró-
prio aterro, através de um equipamento automático instalado em uma calha 
Parshall. A vazão de outros lixiviados recebidos na ETE Icaraí é informada 
através de manifestos de resíduos.

As análises físico-químicas foram realizadas de acordo com metodologias apresenta-
das em APHA/AWWA/WEF (2005). Os ensaios de toxicidade aguda foram realizados de 
acordo com as normas Cetesb (1990) e ABNT (2003) com adaptações.

8.3.5.2 Resultados e discussão

Tabela 8.18 > Valores médios de vazão de esgoto e lixiviado afluentes à ETE Icaraí

Mês Esgoto Lixiviado Relação volume/volume
(m3/dia) (m3/dia) (%)

2007

Janeiro 73115,4 471,6 0,65

Fevereiro 71637,8 548,4 0,77

Março 69033,6 396,0 0,58

Abril 76057,4 413,8 0,55

Maio 71291,3 444,4 0,62

Junho 69231,1 387,7 0,57

Julho 80851,2 387,5 0,48

Agosto 83555,1 362,3 0,44

Setembro 81354,2 302,3 0,37

Outubro 76313,5 300,4 0,40

Novembro 80880,2 497,5 0,62

Dezembro 74660,8 559,5 0,75

2008

Janeiro 74550,5 513,6 0,69

Fevereiro 69462,0 703,1 1,01

Março 74731,4 831,6 1,15

Abril 65830,4 798,1 1,22

Maio 70129,1 682,6 0,97

Junho 70365,8 524,1 0,76

Julho 73745,4 438,5 0,60

Agosto 75662,0 408,6 0,54

Setembro 78400,3 418,1 0,54

Média 74326,6 494,7 0,68

O volume de lixiviado em relação ao volume de esgoto tratado na ETE manteve-se 
entre 0,37 e 1,22% de janeiro de 2007 a setembro de 2008, não ultrapassando o per-
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centual de 2% preconizado por trabalhos realizados acerca de tratamento combinado 
de lixiviado e esgoto (HENRY, 1987; McBEAN et al, 1995). A Tabela 8.18 apresenta os 
valores médios mensais de vazão de esgoto e lixiviado afluentes à ETE Icaraí e a pro-
porção de volume de lixiviado em relação ao volume de esgoto recebido na ETE.

As cargas de DQO e nitrogênio amoniacal relativas à contribuição do lixiviado tiveram 
valores médios de 729 kgDQO/dia e 440 kgN-NH3/dia. O esgoto contribuiu com cargas 
médias de 14426 kgDQO/dia e de 2173 kgN-NH3/dia. Estima-se que o lixiviado tenha 
contribuído com valores de carga de DQO entre 1,3 e 11,8%, e carga de nitrogênio 
amoniacal entre 6,9 e 70,5% em relação às cargas do esgoto que chegam à ETE Icaraí. 
Essas relações evidenciam a importância de se monitorar o aporte de matéria orgânica 
e nitrogênio amoniacal advindo do lixiviado nas ETE, pois, mesmo com pequenas va-
zões, a contribuição em carga pode mostrar-se significativa. 

As caracterizações do lixiviado do aterro do Morro do Céu, do esgoto puro contri-
buinte à ETE Icaraí, da mistura de esgoto e lixiviado afluente e do efluente da ETE, 
foram realizadas em amostragens no período de abril de 2007 a setembro de 2008. 
Os resultados das análises de caracterização realizadas em amostras simples estão 
apresentados na Tabela 8.19.

As distribuições dos valores de DQO e nitrogênio amoniacal obtidos no monitoramen-
to da ETE Icaraí apresentam-se na Figura 8.24.

Figura 8.24

Representação gráfica (box plot) 
da distribuição dos resultados 
de (A) DQO e (B) e (C) nitrogênio 
amoniacal para o lixiviado do aterro 
do Morro do Céu, o esgoto puro, 
a mistura afluente e o efluente 
tratado na ETE de Icaraí.

DQO - Lixiviado do Morro do Céu e ETE Icaraí

D
Q

O
 (m

g/
L)

Lixiviado Esgoto puro Entrada ETE Saída ETE

1500

1000

500

0

2000

N-NH3 - Lixiviado do Morro do Céu

N
-N

H
3(m

g/
L)

1400

1300

1200

1100

1000

900

800

700

600

N
-N

H
3 (

m
g/

L)

N-NH3 - ETE Icaraí

Esgoto puro Entrada ETE Saída ETE

70

60

50

40

30

20

10



Tratamento combinado de lixiviados de aterros de resíduos sólidos urbanos com esgoto sanitário 285

Ta
be

la
 8

.1
9 

> 
Ca

ra
ct

er
iz

aç
ão

 d
o 

lix
iv

ia
do

 d
o 

M
or

ro
 d

o 
Cé

u,
 d

o 
es

go
to

 c
on

tr
ib

ui
nt

e,
 d

a 
en

tr
ad

a 
e 

da
 s

aí
da

 d
a 

ET
E 

Ic
ar

aí

Par
â

metro



U

nidade





Aterro



 do


 M

orro



 do


 C

éu
 /

 E
TE

 Icara



í -

 N
iter


ó

i (
RJ

)
Li

xi
vi

ad
o 

(n
=2

5)
Es

go
to

 p
ur

o 
(n

=2
5)

En
tr

ad
a 

ET
E 

(n
=2

9)
Sa

íd
a 

ET
E 

(n
=2

9)
M

éd
ia

M
áx

im
o

M
ín

im
o

M
éd

ia
M

áx
im

o
M

ín
im

o
M

éd
ia

M
áx

im
o

M
ín

im
o

M
éd

ia
M

áx
im

o
M

ín
im

o

pH
-

7,
9

8,
5

7,
5

7,
2

7,
6

6,
7

7,
1

7,
5

6,
3

7,
1

7,
4

6,
5

Tu
rb

id
ez

U
N

T
21

,3
70

,5
2,

0
99

,0
32

8,
4

11
,0

16
7

58
4,

2
20

,6
61

15
5,

8
11

,4

Co
r v

er
da

de
ira

U
C

31
45

62
00

11
48

17
0

29
8

67
27

4
65

5
86

16
5

44
5

76

D
BO

m
g 

O
2/L

42
1

81
5

15
8

10
3

14
1

74
18

5
55

3
10

5
96

17
3

22

D
Q

O
m

g 
O

2/L
14

28
19

13
68

5
17

2
31

6
53

38
1

93
6

12
4

16
9

41
7

69

Cl
or

et
os

m
g/

L
20

95
57

27
24

7
68

16
3

28
11

7
56

3
49

17
4

98
4

33

Só
lid

os
 D

is
so

lv
id

os
 T

ot
ai

s
m

g/
L

56
77

76
23

45
90

36
8

60
3

18
7

47
5

94
0

29
3

38
9

84
0

20

Só
lid

os
 S

us
pe

ns
os

 T
ot

ai
s

m
g/

L
11

4
47

3
40

16
9

25
0

10
0

27
9(

*)
50

0
87

12
9

57
0

58

N
itr

og
ên

io
 A

m
on

ia
ca

l
m

g 
N

-N
H

3.L
90

4
13

94
52

2
31

70
11

32
63

17
33

51
20

Fó
sf

or
o

m
g/

L
5,

5
5,

5
5,

4
3,

8
4,

9
2,

7
3,

8
3,

9
3,

8
3,

8
3,

9
3,

7

 n
: n

ú
mero




 de
 

amostragens








.
  

* H
á 

uma


 
aparente





 incongru







ência


 
entre


 

os
 

resultados






 

de
 

SS
T 

de
 

entrada



 

da
 

ET
E 

e 
os

 
do


 lixiviado








 e

 do


 esgoto



.

 C
ontudo





,

 além



 do


 n

ú
mero




 elevado






 de

 
amostras





,

 foram





 realizadas








 duas



 amostras







 
compostas







 
que


 

confirmaram








 os
 

valores



 

mais


 
elevados





.

 A
 explica





ção


 possível







 seria



 o

 recebimento








 de
 

caminh





õ
es

-tanque





 
de

 
limpa




-fossa



 

que


 
contribuiriam











 com




 uma


 
carga


 

elevada



 

de
 

sólidos





.
 



Resíduos Sólidos286

Os resultados mostraram que o valor médio de DQO aumentou do esgoto puro para a 
mistura de esgoto e lixiviado (entrada da ETE), o que pode ser explicado pela contribui-
ção do lixiviado. Ao contrário do que se esparava, a mistura de lixiviado ao esgoto não 
aumentou significativamente o valor médio de nitrogênio amoniacal na entrada da ETE. 
Constatou-se que existem três linhas de chegada de esgotos na ETE. A caracterização 
para as outras duas linhas (que poderiam contribuir para uma diluição da mistura) 
foi realizada, mas não foram obtidos valores significativamente diferentes daqueles 
obtidos para a linha de esgoto inicialmente monitorada. Foram coletadas amostras do 
lixiviado na terceira elevatória, já próxima da ETE, determinando-se os valores de nitro-
gênio amoniacal e constatando-se uma redução de 38% em relação ao lixiviado bruto 
no aterro. Essa redução pode ser resultante de uma certa aeração e perdas por stripping 
ao longo da linha de bombeamento do lixiviado (cujo pH médio é 8,3).

Os resultados da análise estatística dos dados de monitoramento de DQO e nitrogênio 
amoniacal da entrada e saída da ETE estão apresentados na Tabela 8.20.

Tabela 8.20 > Resultados da análise estatística aplicada aos dados de monitoramento de DQO e 
nitrogênio amoniacal das amostras afluentes e efluente na ETE de Icaraí

Amostra Ditribuição normal1 Dados amostrais comparados Teste de hipótese2 valor de p3

DQO

Entrada Não
Entrada versus saída Mann-Whitney 0,0000

Saída Não

Esgoto puro Sim Entrada versus esgoto puro Mann-Whitney 0,0001

Lixiviado Não Lixiviado versus esgoto puro Mann-Whitney 0,0000

N-NH3

Entrada Não
Entrada versus saída Mann-Whitney 0,5160

Saída Sim

Esgoto puro Não Entrada versus esgoto puro Mann-Whitney 0,1611

Lixiviado Não Esgoto puro versus lixiviado Mann-Whitney 0,0000

1  Obtido pelos testes de normalidade: Anderson-Darling, Ryan-Joiner e Kolmogorov-Smirnov. 
2  Teste de hipótese utilizado para comparar duas amostras: teste de média Mann-Whitney (não paramétrico),  
com nível de confiança de 95%. 
3  p < 0,05 (95% de significância): rejeita-se a hipótese nula (de que as médias dos dados amostrais são iguais); p > 0,05:  
não há evidência estatística para se afirmar que as médias dos dados amostrais são diferentes.

Os resultados indicam que os dados amostrais de DQO de entrada e saída da ETE são 
estatisticamente diferentes para um nível de confiança de 95%. As comparações en-
tre os dados amostrais de DQO do esgoto puro e da entrada da ETE também indicam 
diferença estatística entre os valores médios nesses dois pontos de amostragem, da 
mesma forma que a comparação entre os dados amostrais de DQO do lixiviado e do 
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esgoto puro, com nível de confiança de 95% adotado para todos os testes. Diante dos 
resultados obtidos e da observação da Figura 8.24A, é possível inferir que o lixiviado 
possui DQO significativamente maior do que o esgoto puro e que, quando esses dois 
afluentes são misturados, ocorre aumento do valor de DQO na entrada da ETE em rela-
ção ao valor de DQO do esgoto puro. Pode-se deduzir, ainda, que há remoção de DQO 
da entrada para a saída da ETE.

Os dados amostrais de nitrogênio amoniacal de entrada e saída da ETE não apresen-
tam evidência estatística de que são diferentes, com 95% de nível de confiança. O 
teste de comparação entre os dados amostrais de nitrogênio amoniacal do esgoto 
puro e da entrada da ETE não mostrou evidência estatística de diferença entre as 
médias. A comparação entre lixiviado e esgoto puro mostra diferença estatística para 
os dados amostrais nesses dois pontos. As análises estatísticas, juntamente com a 
observação da Figura 8.24B e C, permitem inferir que o lixiviado possui concentração 
de nitrogênio amoniacal significativamente maior do que o esgoto puro, mas que a 
mistura desses dois afluentes não aumenta a concentração de nitrogênio amoniacal 
na entrada da ETE em relação ao esgoto puro. Infere-se, também, que as concentra-
ções de nitrogênio amoniacal não se alteram da entrada para a saída da estação. A não 
remoção de nitrogênio amoniacal na ETE Icaraí era esperada, uma vez que a estação é 
composta apenas de tratamento primário com adição de coagulantes.

A remoção dos valores de DQO na ETE Icaraí foi de aproximadamente 56%. Em relação 
aos sólidos suspensos totais, a remoção foi de 67%. Essas remoções encontram-se 
dentro do esperado para uma ETE que opera com tratamento primário quimicamente 
assistido, segundo Jordão e Pessoa (2005). Pode-se inferir que, no período do moni-
toramento, a introdução de lixiviado no processo de tratamento não comprometeu o 
seu desempenho em termos das remoções de DQO e SST. O valor médio de nitrogênio 
amoniacal na saída da ETE, 33 mg/L, não atende ao limite estabelecido pela norma 
técnica NT 202 da Fundação Estadual de Engenharia do Meio Ambiente do Estado do 
Rio de Janeiro – FEEMA, atual Instituto EStadual do Ambiente do Estado do Rio de Ja-
neiro – INEA (FEEMA, 1986), de 5 mg/L. Apenas em duas das vinte e nove amostragens 
realizadas os valores de nitrogênio amoniacal atenderam aos limites estabelecidos 
por esta lei. Entretanto, deve-se lembrar que o efluente da ETE Icaraí segue ainda 
para lançamento em emissário submarino. A Resolução 397 do Conselho Nacional 
de Meio Ambiente – Conama (Brasil, 2008), que altera a Resolução no357 do mesmo 
órgão (Brasil, 2005), não mais estabelece limite máximo para o parâmetro nitrogênio 
amoniacal no padrão de lançamento de efluentes de ETE’s. Essa alteração na legislação 
federal pode significar uma tendência de mudança no controle de nitrogênio amonia-
cal em efluentes de ETE’s que irá contribuir para maior aceitação do tratamento com-
binado de lixiviado e esgoto doméstico, visto que uma das principais características 
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dos lixiviados são os elevados valores de concentrações de nitrogênio amoniacal em 
sua composição.

Para avaliar se a introdução do lixiviado interfere de forma negativa no desempenho da 
ETE, amostras coletadas na entrada e na saída da ETE Icaraí, do esgoto puro e do lixiviado 
foram submetidas a ensaios de ecotoxicidade aguda. Os ensaios foram realizados no pe-
ríodo de novembro de 2006 a fevereiro de 2008, totalizando onze grupos de ensaio. Nos 
ensaios, foram determinados os fatores de toxicidade (FT) para esses organismos, que 
correspondem à menor diluição da amostra em que não ocorreu morte ou imobilidade 
em mais de 10% dos organismos (CEO, Concentração de Efeito Observado). Foram ainda 
determinadas as concentrações letais a 50% dos organismos nos ensaios (CL50), que 
representa a concentração necessária da amostra analisada para causar a morte em 50% 
dos organismos-teste. A Figura 8.26 apresenta a distribuição dos resultados de CL50 nos 
ensaios com Danio rerio e Dapnhia similis para as amostras investigadas. A Tabela 8.21 
apresenta a faixa de valores de FT obtidos nos ensaios para as amostras analisadas.

Tabela 8.21 > Faixa de valores de FT obtidos nos ensaios de 48 horas com Danio rerio e Daphnia 
similis com amostras afluentes e efluentes da ETE

Amostra Fator de Toxicidade
Ensaio com Danio rerio Ensaio com Daphnia similis

Lixiviado Morro do Céu 32 - 64 32 - 64

Esgoto bruto 2 - 4 4 - 32

Entrada da ETE 2 - 4 8 - 16

Saída da ETE 1,3 - 2 8 - 16

Figura 8.25
Representação gráfica (Box-plot) de distribuição dos valores de CL50 para ensaios 
com (A) Danio rerio e (B) Dapnhia similis.
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Os resultados obtidos nos ensaios com Danio rerio para a entrada e saída da ETE e 
para o esgoto bruto mostraram que essas amostras atendem ao limite de toxicidade 
para efluentes, estabelecido na legislação vigente no Estado do Rio de Janeiro, no 
valor de 8 UT (FEEMA, 1990). Não existem normas brasileiras que estabeleçam limites 
de toxicidade para efluentes em ensaios utilizando Daphnia similis. A Portaria 17 da 
Fundação do Meio Ambiente do Estado de Santa Catarina (FATMA, 2002) estabelece 
limite máximo de toxicidade para efluentes de estações de tratamento de esgotos 
domésticos de 1 UT para Daphnia magna. Considerando-se a semelhança entre esses 
microcrustáceos, o efluente da ETE Icaraí não atenderia ao limite estabelecido pela 
portaria da FATMA.

Foi realizada uma análise estatística dos dados de ecotoxicidade aguda com Danio 
rerio e Daphnia similis das amostras de entrada e saída da ETE e os resultados estão 
apresentados na Tabela 8.22.

Tabela 8.22 > Resultados da análise estatística aplicada aos dados de ecotoxicidade aguda com 
Danio rerio e Daphnia similis das amostras de entrada e saída da ETE Icaraí

Amostra Ditribuição normal1 Dados amostrais comparados Teste de hipótese2 Valor de p3

Danio rerio
Entrada Sim

Entrada versus saída Teste t 0,000
Saída Sim

Esgoto puro Sim Entrada versus esgoto puro Teste t 0,327

Lixiviado Sim Lixiviado versus esgoto puro Teste t 0,000

Daphnia similis
Entrada Sim

Entrada versus saída Teste t 0,397
Saída Sim

Esgoto puro Não Entrada versus esgoto puro Mann-Whitney 0,4047

Lixiviado Sim Esgoto puro versus lixiviado Mann-Whitney 0,0217
1Obtido pelos testes de normalidade: Anderson-Darling, Ryan-Joiner e Kolmogorov-Smirnov. 
2Testes de hipótese utilizados para comparar duas amostras: testes de médias t (paramétrico) e Mann-Whitney (não paramé-
trico), com nível de confiança de 95%. 
3 p < 0,05 (95% de significância): rejeita-se a hipótese nula (de que as médias dos dados amostrais são iguais); p > 0,05: não 
há evidência estatística para afirmar que as médias dos dados amostrais são diferentes.

No caso dos ensaios com Danio rerio, os resultados apresentados na Tabela 8.22 indica-
ram que os valores médios dos dados amostrais de entrada e saída da ETE são estatisti-
camente diferentes, com intervalo de confiança de 95%. A comparação entre os dados 
amostrais de esgoto puro e entrada da ETE não mostrou evidência estatística de que os 
valores médios dos dados amostrais de toxicidade para essas amostras sejam diferentes, 
com intervalo de confiança de 95%. Observando-se a distribuição dos valores de CL50 
nos ensaios, apresentados na Figura 8.24A, e os resultados da análise estatística, é possí-



Resíduos Sólidos290

uma produção de cerca de 900.000 m³/dia no Rio de Janeiro, teria, teoricamente para 
um padrão (desejável), de ser tratado 80% do esgoto gerado, condições para tratar 
mais do que o dobro do lixiviado produzido atualmente. No município de Niterói, onde 
mais de 80% do esgoto é tratado, correspondendo a um volume diário de cerca de 
120.000 m³, uma adição de 1% corresponderia a 1.200 m³/dia de lixiviado (para uma 
produção atual de 300 m³/dia de lixiviado).

A utilização do tratamento combinado de lixiviado, ao ser considerada, deve ser cri-
teriosamente avaliada para as condições locais, observando-se, além das condições 
técnicas do tratamento em si, os custos para a disposição do lixiviado na ETE. 

Agradecimentos
Aos professores Doutor Eduardo Pacheco Jordão (UFRJ) e Doutor Gandhi Giordano 
(UERJ) pelos comentários ao texto.

Agradecemos, ainda, ao pessoal do Laboratório de Avaliação e Promoção da Saúde 
Ambiental/Instituto Oswaldo Cruz (Fiocruz) e do Laboratório de Meio Ambiente (LEMA/
UFRJ) e ao Centro Experimental de Tratamento de Esgotos (CETE/UFRJ) pela realização 
das análises.

Referências bibliográficas
APHA/AWWA/WEF. Standard methods for examination of water and wastewater. 21 ed. New 
York: APHA, 2005.

ASSOCIAÇÃO BRASILEIRA DE NORMAS TÉCNICAS (ABNT). NBR 12713. Ecotoxicologia aquática. 
Toxicidade aguda: método de ensaio com Daphnia spp. Rio de Janeiro: ABNT, 2003.

BOYLE, W.C.; HAM, R.K. Biological treatability of landfill leachate. Journal of Water Pollution 
Control Federation, v. 46, n. 5, p. 860-873, 1974.

BRASIL. Conselho Nacional de Meio Ambiente. Resolução 357. Dispõe sobre a classificação dos 
corpos de água e diretrizes ambientais para o seu enquadramento, bem como estabelece as con-
dições e padrões de lançamento de efluentes, e dá outras providências. Diário Oficial da União, 
Brasília, 18 março de 2005.

CASTILHOS JUNIOR A.B. et al (Coord). Gerenciamento de resíduos sólidos urbanos com ênfase na 
proteção de corpos d’água: prevenção, geração e tratamento de lixiviados de aterros sanitários. 
Prosab 4., Petrópolis: Sermograf, 2006.

CETESB. NT / L5.019 I. Teste de toxicidade aguda com peixes. Parte I: sistema estático. São Paulo: 
Companhia de Tecnologia de Saneamento Ambiental, 1990.

COSSU, R. Drainage and collection of leachate. In: PROCEEDINGS OF INTERNATIONAL TRAINING 
SEMINAR: MANAGEMENT AND TREATMENT OF MSW LANDFILL LEACHATE, 1998, Venice, p. VII-1 a 
VII-14. Cagliari (Italy): CISA, Sanitary Environmental Engineering Centre, 1998.

vel inferir que o lixiviado apresenta toxicidade muito maior a peixes do que o esgoto puro. 
Ainda assim, a mistura do lixiviado ao esgoto não aumenta a toxicidade nas amostras 
coletadas na entrada da ETE. Os resultados indicam que, após o tratamento, o efluente da 
estação apresenta toxicidade a peixes reduzida em relação ao afluente da mesma.

A análise estatística dos dados de ecotoxicidade para Daphnia similis da entrada e 
saída da ETE indicou que não há evidência estatística de que os valores médios dos 
dados amostrais de toxicidade para essas amostras sejam diferentes, com intervalo de 
confiança de 95%. A comparação estatística entre os dados amostrais de toxicidade 
no esgoto puro e na entrada da ETE evidencia que não se trata de médias amostrais 
diferentes. No caso dos dados amostrais de toxicidade à Daphnia similis no lixiviado 
e no esgoto puro, os resultados do teste estatístico mostraram que as médias são 
diferentes. Com base na distribuição dos valores de CL50 nos ensaios, apresentados na 
Figura 8.24B, e n resultados das análises estatísticas, é possível inferir que o lixiviado 
é mais tóxico aos microcrustáceos avaliados do que o esgoto puro, porém, não causa 
aumento significativo de toxicidade nas amostras coletadas na entrada da estação, 
não havendo remoção significativa de toxicidade a esse organismo no tratamento 
empregado na ETE.

8.4 Considerações finais
Os resultados encontrados mostraram que o desempenho dos sistemas de tratamento    
estudados sofreram pouca interferência do volume de lixiviado adicionado ao afluente 
de esgoto a ser tratado. Tais resultados indicam que, dentro de certos limites, o trata-
mento combinado pode ser uma alternativa viável para o tratamento de lixiviados.

Embora não tenha sido possível determinar com segurança os limites da relação volu-
me de lixiviado/volume de esgoto, há um indicativo de que o limite de 2%, encontrado 
na literatura, seja excessivo. Nos resultados, pode-se observar que, com volume de até 
1% de lixiviado, haveria certa segurança no tratamento. Destaca-se que os resultados 
dos ensaios de toxicidade, realizados para diluições até 2%, se enquadraram nos limi-
tes da legislação.

Apesar de 1% parecer pouco, até que novos estudos possam considerar outro limite 
(ampliado ou não), para cidades onde os padrões de esgotos atinjam valores elevados, 
ele pode ser teoricamente suficiente. 

Como exemplo, analisemos dois dos municípios envolvidos nos estudos. No município 
do Rio de Janeiro, onde a produção atual de lixiviado deve estar na ordem de 3.000 m³/
dia, o tratamento combinado, com diluição de 1%, demandaria cerca de 300.000 m³/
dia de esgoto tratado, o que corresponderia a menos de 40% do esgoto gerado. Para 
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mais do que o dobro do lixiviado produzido atualmente. No município de Niterói, onde 
mais de 80% do esgoto é tratado, correspondendo a um volume diário de cerca de 
120.000 m³, uma adição de 1% corresponderia a 1.200 m³/dia de lixiviado (para uma 
produção atual de 300 m³/dia de lixiviado).

A utilização do tratamento combinado de lixiviado, ao ser considerada, deve ser cri-
teriosamente avaliada para as condições locais, observando-se, além das condições 
técnicas do tratamento em si, os custos para a disposição do lixiviado na ETE. 
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9.1 Introdução
Atualmente, o aterro sanitário é tecnicamente reconhecido como parte do tratamento 
dos resíduos sólidos urbanos (RSU), que envolve sua destinação adequada dos pontos 
de vista da engenharia e da proteção ambiental. Esse conceito pressupõe tanto a segu-
rança da obra quanto a proteção do solo, dos mananciais superficiais e subterrâneos 
e do ar durante a operação do aterro e após o seu fechamento. 

Os RSU, no Brasil, contêm um teor de matéria orgânica elevado, tipicamente em torno 
de 60%, cuja degradação microbiológica leva à geração do lixiviado e do biogás. A 
infiltração de água da chuva na massa de resíduos aumenta ainda mais a geração 
de lixiviado, efluente líquido que deve ser drenado e direcionado para um sistema de 
tratamento, que é normalmente composto de várias etapas para várias etapas para 
garantir que o produto final satisfaça os padrões de lançamento preconizados pela 
Resolução Conama 357/05. Dessa forma, muitos projetos de tratamento de lixiviados 
incluem o tratamento terciário ou o polimento dos tratamentos anteriores, dentre os 
quais se incluem as tecnologias de barreiras reativas permeáveis (BRP) e banhados 
construídos. 

A proteção do solo na base do aterro é denominada ‘camada de base’ e a camada que faz 
a proteção superficial do aterro é denominada ‘camada de cobertura’, ambas conside-
radas barreiras de proteção para garantir a estanqueidade do aterro. A camada de base 
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tem a finalidade de proteger o solo da infiltração do lixiviado e a camada de cobertura, 
de minimizar a infiltração da água da chuva e a passagem do biogás para a atmosfera.

9.2 Sistemas estudados no Prosab
O presente capítulo discorre sobre a utilização das tecnologias de BRP e banhados cons-
truídos utilizadas para polimento do tratamento de lixiviado, bem como sobre barreira 
de proteção superficial de aterros sanitários, denominada camada de cobertura final.

Como visto nos capítulos anteriores, a adequação à legislação ambiental do efluente 
gerado após diferentes formas de tratamento é tarefa dificílima, haja vista a comple-
xidade do lixiviado, principalmente devido à sua variabilidade tanto de características 
intrínsecas quanto em função do dinamismo do próprio aterro sanitário que produz 
diariamente lixiviados distintos, os quais são encaminhados ao tratamento. 

9.2.1 Sistema estudado pela UFPE: processos de polimento através de 
barreira reativa permeável
Barreira reativa permeável (BRP) é uma técnica de tratamento in situ bastante utilizada 
na remediação de solos e águas subterrâneas, com sucesso em alguns projetos nos Esta-
dos Unidos e Europa, mas praticamente inédita no Brasil (NOBRE; NOBRE, 2005).

As BRP são barreiras físicas compostas de materiais reativos como: agentes químicos, 
orgânicos, carvão ativado ou outros tipos de materiais. São construídas perpendi-
cularmente às plumas de contaminação (Figura 9.1) de maneira que a água conta-
minada, ou efluente, seja tratada à medida que passa através da zona com material 
reativo, onde ocorre a redução e/ou remoção dos contaminantes por processos físicos, 
químicos ou biológicos (USEPA, 1998). 
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diariamente lixiviados distintos, os quais são encaminhados ao tratamento. 

9.2.1 Sistema estudado pela UFPE: processos de polimento através de 
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Barreira reativa permeável (BRP) é uma técnica de tratamento in situ bastante utilizada 
na remediação de solos e águas subterrâneas, com sucesso em alguns projetos nos Esta-
dos Unidos e Europa, mas praticamente inédita no Brasil (NOBRE; NOBRE, 2005).

As BRP são barreiras físicas compostas de materiais reativos como: agentes químicos, 
orgânicos, carvão ativado ou outros tipos de materiais. São construídas perpendi-
cularmente às plumas de contaminação (Figura 9.1) de maneira que a água conta-
minada, ou efluente, seja tratada à medida que passa através da zona com material 
reativo, onde ocorre a redução e/ou remoção dos contaminantes por processos físicos, 
químicos ou biológicos (USEPA, 1998). 

Figura 9.1 Barreira reativa permeável para o tratamento de uma pluma de contaminação.

Fonte: adaptado de Usepa, 1998.
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As barreiras podem ser implantadas em diversos tamanhos e formas e são projetadas 
com base em critérios tanto hidrogeológicos específicos do local, quanto dos contami-
nantes envolvidos e suas concentrações. A finalidade principal de uma barreira reativa 
é que o líquido a ser tratado alcance uma concentração desejada do contaminante 
após a percolação através da BRP, ou que seja transformado em um composto não 
nocivo ou, ainda, que ele seja completamente eliminado (CETESB, 2001). 

Uma série de materiais ou componentes reativos, apresentados na Figura 9.2, vêm sen-
do analisados com o objetivo de avaliar seus potenciais de remediação/degradação para 
diferentes tipos de compostos inorgânicos e orgânicos. Os seguintes requisitos básicos 
para o material de composição de BRP devem ser satisfeitos (GUSMÃO, 2002):

Deve ser suficientemente reativo durante o tempo de residência;• 

A seleção do tamanho das partículas do meio reativo deve ser feita levan-• 
do-se em consideração não apenas a sua reatividade, mas também a sua 
permeabilidade;

Não deve lançar subprodutos contaminantes adicionais ao aquífero;• 

Deve ser abundante e economicamente viável;• 

Em caso de o material precisar ser trocado, projetar a barreira para tal.• 

 A aplicação de aluminossilicatos, entre eles as zeólitas, na remoção de metais 
pesados e nitrogênio amoniacal vem sendo bastante utilizada devido ao seu baixo 
custo, à fácil obtenção e possibilidade de regeneração desses materiais.

Figura 9.2 Levantamento dos materiais reativos utilizados em BRP.

Fonte: adaptado de Nobre e Nobre, 2005.
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Para analisar a viabilidade da BRP, devem-se analisar os resultados dos estudos labo-
ratoriais de ensaios de equilíbrio em lote e de coluna, utilizando-se os materiais reati-
vos para avaliar a cinética de remoção dos contaminantes. Esses dados são utilizados 
em associação a informações específicas (como tipo de contaminante e concentração, 
fluxo de massa total do contaminante que exige tratamento, entre outras). 

Dependendo da vida útil da BRP e do contaminante em questão, as suas porções rea-
tivas estão sujeitas a substituições periódicas (NOBRE et al, 2007).

A técnica de BRP, originalmente desenvolvida para remediação in situ de aquíferos 
foi inicialmente adaptada ao tratamento terciário do lixiviado como parte do sistema 
bioquímico (SBQ) do Aterro da Muribeca, PE, que compreendia um sistema de fitorre-
mediação associado à BRP. Beltrão (2006) estudou o comportamento dessa barreira 
composta por argila, tendo como mineral predominante a argila local, do tipo cauli-
nita, para retenção de manganês, cromo e ferro. Adicionalmente à argila, utilizou-se 
carvão ativado em diferentes proporções, 1, 5 e 10% em peso (base seca) com a fina-
lidade de otimizar a capacidade de adsorção dos metais e ao mesmo tempo aumentar 
a permeabilidade do meio. Os resultados dos ensaios de equilíbrio em lote (batch test) 
mostraram que o uso do solo/carvão ativado contribuiu positivamente para a retenção 
dos metais estudados (ALVES; BELTRÃO; JUCÁ, 2006).

Para se avaliar o comportamento do lixiviado através da BRP, é necessário avaliar os 
processos de interação entre o líquido percolante e o material reativo, bem como os pa-
râmetros de transporte de cada contaminante em meio poroso, resumidamente descritos 
a seguir.

9.2.1.1 Processos de transporte de contaminantes
Os principais mecanismos físicos que afetam o transporte de contaminantes em meio 
poroso são: advecção (ou percolação) e dispersão hidrodinâmica, que inclui a disper-
são mecânica e a difusão molecular. Durante a evolução da frente de contaminação, 
a advecção é ocasionada pelo fluxo hidráulico, ou seja, os contaminantes (solutos) se 
movem segundo as linhas de fluxo. A dispersão dos poluentes se dá de duas formas: 
dispersão hidrodinâmica e difusão molecular. A dispersão hidrodinâmica refere-se ao 
espalhamento longitudinal e transversal na direção principal do fluxo, com diluição 
gradual dos poluentes. A difusão molecular é o transporte causado por gradientes de 
concentração de espécies químicas do meio, independentemente do fluxo hidráulico.

Quanto aos mecanismos químicos, diversos processos podem ocorrer simultaneamente 
aos processos físicos em função da interação entre o líquido contaminante e o meio 
poroso, podendo causar retardamento do transporte de contaminantes. As reações de 
adsorção-dessorção e precipitação-dissolução podem causar transferência real de po-
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luentes da fase líquida para a sólida, e se destacam como as reações de maior impor-
tância na transferência de poluentes entre as fases líquida e sólida do sistema. Os outros 
processos, óxido-redução, complexação e quelação, podem atuar afetando a disponi-
bilidade dos poluentes para os processos de transferência ou alterando a forma do po-
luente, aumentando ou diminuindo seus efeitos de contaminação (LANGE et al, 2002). 

a) Adsorção/dessorção
A adsorção é o processo a partir do qual o soluto adere às superfícies das partículas do 
solo devido a forças de atração decorrentes de cargas desequilibradas nas superfícies 
dessas partículas, decorrentes de imperfeições ou substituições iônicas na estrutura 
cristalina dos minerais (substituição isomorfa) ou de quebra de ligações nas estruturas 
moleculares, especialmente nas extremidades. As reações de adsorção são, geralmen-
te, reações de superfície e não implicam necessariamente na formação de uma nova 
substância (FREEZE; CHERRY, 1979). Por outro lado, a dessorção é o mecanismo in-
verso de transferência da superfície das partículas sólidas para a fase líquida de uma 
substância sorvida anteriormente.

Quando líquidos contaminantes percolam através dos materiais reativos, parte dos 
íons e/ou moléculas pode ser adsorvida pelas partículas minerais ou materiais orgâni-
cos. Esse processo ocorre até uma condição de equilíbrio e pode se modificar quando 
um ou mais atributos controladores (pH, pressão e temperatura) são alterados (PAL-
MA; ZUQUETTE; ELIS, 2004). 

b) Equação unidimensional de transporte de poluentes em meios porosos
Os processos que envolvem o transporte de contaminantes em meios porosos po-
dem ser representados através de equações diferenciais desenvolvidas com base na 
conservação de massa do soluto no meio. A análise da variação da concentração do 
soluto é feita considerando-se o fluxo do soluto através de um volume elementar de 
solo. O fluxo do soluto para dentro e para fora do volume elementar é regido pelos 
fenômenos de advecção e de dispersão hidrodinâmica. A perda ou ganho de massa 
do soluto pelo elemento pode ocorrer como resultado das interações entre o solo e o 
soluto (reações químicas ou bioquímicas) ou, ainda, devido ao decaimento radiativo 
ou biológico (FREEZE; CHERRY, 1979). 

A expressão que descreve o transporte unidimensional de contaminantes em meio 
poroso é dada pela Equação 9.1: 
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Onde:  
C: concentração do contaminante; 
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t: tempo; 
x: distancia;  
Dh: coeficiente de dispersão hidrodinâmica, igual a soma da dispersão mecânica (Dm) 
com a difusão molecular (De);  
υa: velocidade de advecção;  
ρ: densidade seca do meio poroso; 
n: porosidade. 
q: massa de contaminante sorvida 
λ: coeficiente de decaimento radioativo ou biológico

O termo ∂q/∂t pode ser escrito como:
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Substituindo-se a equação 9.2 na equação 9.1 e rearranjando-se os termos, chega-se a:
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Sendo que Rd é o fator de retardamento, uma grandeza adimensional, que quantifica 
a capacidade de atraso da frente de contaminação devido a processos de interação 
entre o material reativo e o contaminante. 

A razão ∂q/∂C representa a relação entre a quantidade da espécie química (soluto) 
adsorvida pela partícula sólida (q) e a concentração da mesma espécie química no 
líquido, em equilíbrio (C), denominada isoterma de sorção. Em função do meio reativo, 
da faixa de concentração do contaminante no campo, das condições de pH e tempera-
tura, entre outros fatores, as isotermas de sorção podem assumir diferentes padrões, 
sendo os mais conhecidos: o modelo linear e os modelos não lineares de Langmuir 
e Freundlich. Dessa forma, o fator de retardamento Rd pode ser representado pelas 
seguintes expressões:

dd
K

nR
ρ

+= 1   para isoterma linear	 Equação 9.5.

Onde: 
Kd: coeficiente de distribuição [ L3 M-1]
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para o modelo de Freundlich	 Equação 9.6.
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Onde: 
Kp: coeficiente de partição [M M-1], proporcional à capacidade de sorção; 
N [L3 M -1]: parâmetro que reflete a intensidade de sorção com o aumento da con-
centração.

2
)1(
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Cen

Rd α
βαρ

+
+=   para o modelo de Langmuir	 Equação 9.7.

Onde: 
α: constante de sorção [L3 M-1]; 
β: taxa de sorção máxima da espécie química de interesse (M M-1).

As isotermas de Freundlich e o modelo linear não apresentam um limite de taxa de 
sorção do soluto, não podendo, portanto, ser extrapoladas para faixas de concentração 
superiores aos dados experimentais. Já a isoterma de Langmuir, definida pela Equação 
9.7, apresenta um limite máximo na capacidade de sorção do solo com o aumento da 
concentração do soluto. 

A escolha do material reativo mais adequado é baseada, inicialmente, em uma pes-
quisa bibliográfica da literatura especializada e, em seguida, por meio da realização de 
ensaios de laboratório, descritos a seguir.

9.2.2.2 Metodologia
Os ensaios de equilíbrio em lote e de coluna são os mais utilizados para verificar a 
remoção de contaminantes pelos materiais reativos que compõem as BRP, sendo pos-
sível analisar a eficiência dessas barreiras. 

a) Ensaios de equilíbrio em lote ou batch-test
Os estudos de equilíbrio em lote são mais indicados para analisar e escolher os ma-
teriais para compor a barreira reativa permeável, podendo-se avaliar a capacidade de 
sorção dos íons de interesse na superfície sólida das partículas do material reativo. 
Com base nos resultados obtidos com vários materiais, é possível escolher o(s) mais 
adequado(s) para posterior análise e/ou aplicação em campo. Os ensaios de equilíbrio 
em lote são geralmente mais rápidos, mais baratos e mais simples do que os testes 
de coluna e permitem uma rápida comparação dos vários parâmetros (POWELL et al, 
1995 apud USEPA, 1998). 

Os ensaios devem ser realizados durante um intervalo de tempo suficiente para que 
haja máxima sorção, mas não tão extensos a ponto de permitir a ocorrência de reações 
não consideradas de sorção (PALMA; ZUQUETTE; ELIS, 2004). No sentido de avaliar o 
tempo ideal para realização dos ensaios de sorção podem ser realizados, inicialmente, 
ensaios cinéticos que serão descritos posteriormente. 
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O ensaio de equilíbrio em lote segue a norma técnica da EPA/530/SW-87/006-F. O 
método consiste em colocar a superfície das partículas adsorventes em contato com 
a solução do contaminante com diferentes concentrações em frascos distintos. A sus-
pensão é agitada durante determinado tempo e, em seguida, o sobrenadante é separa-
do do adsorvente e analisada quimicamente. A análise química do sobrenadante revela 
quanto do soluto foi adsorvido através da diferença entre a concentração inicial, antes 
do contato com o adsorvente, e a concentração medida após o período de agitação.

A análise da isoterma de sorção permite avaliar a eficiência do(s) material(ais) reativo(s) 
estudado(s) caso a caso.

b) Ensaio de coluna
Os testes em coluna são úteis para determinar as taxas de remoção de contaminantes 
em condições que mais se aproximam do funcionamento previsto em campo. Essas ta-
xas são a base para a adoção dos parâmetros utilizados para determinar o tempo de re-
sidência exigido para os contaminantes no material reativo. Com o tempo de residência 
e a vazão, a espessura da zona de tratamento pode ser determinada (USEPA, 1998).

O procedimento do ensaio de coluna consiste em estabelecer, no início do ensaio, um 
fluxo em regime permanente de água deionizada pela amostra para, assim, obter a 
saturação e a permeabilidade à água da mesma. Em seguida troca-se, no reserva†ório 
afluente, a concentração efluente atingir o mesmo valor da Fonte: LANGE et al, 2003 
água pela solução contaminante com concentração de soluto conhecida (Co). A con-
centração efluente é determinada ao longo do tempo. Quando a concentração do 
efluente estiver igual à concentração do afluente, atingiu-se o equilíbrio do fluido 
dentro da amostra. Os resultados são plotados na forma de curva de breakthrough ou 
curva de concentração relativa (C/Co) versus tempo ou número de volumes de vazios 
(U) (Figura 9.3). O número de volumes de vazios para um solo saturado é o volume 
cumulativo de solução que percolou durante o ensaio (V) dividido pelo volume de 
vazios da amostra de solo (Vv). 

A forma da curva dependerá dos processos de transporte que ocorrem durante o fluxo 
do percolante. No caso de um transporte meramente advectivo, onde os solutos são 
transportados juntamente com o movimento do fluido sem nenhuma reação com o 
solo e para um volume percolado igual ao volume de poros (V/Vo), a curva assumiria 
a forma de uma reta vertical, passando pelo ponto de V/Vo = 1,0. No caso de haver 
dispersão, variações são esperadas.

Quando ocorre a difusão, mais comum em solos com baixa permeabilidade, é possível 
que algum nível de concentração seja detectado na base da amostra antes do volume 
percolado se igualar ao volume dos poros. Por outro lado, devido ao processo de dis-
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persão e sorção, no qual ocorre o espalhamento do soluto no meio poroso, a concen-
tração do poluente é reduzida, sendo apenas detectada na base da amostra uma pe-
quena concentração do contaminante. Com o decorrer da percolação, a reatividade do 
solo se reduz e a concentração do percolado tende, então, a se igualar à concentração 
de alimentação (COSTA, 2006). Esses últimos processos (dispersão e sorção) são rele-
vantes nesta pesquisa pelo fato de a zeólita ser um material reativo a ser empregado 
em uma barreira reativa permeável. Os parâmetros dispersão hidrodinâmica e veloci-
dade de advecção podem ser avaliados através da análise do resultado do ensaio.

9.2.2.3 Resultados e discussão
O projeto da Universidade Federal de Pernambuco se baseou na utilização do hidróxi-
do de cálcio como pré-tratamento para o processo de stripping seguido de polimento 
através da BRP. Para escolha do material de preenchimento, realizou-se uma pesquisa 
bibliográfica que levou à escolha da zeólita natural devido às suas características 
favoráveis para a remoção do nitrogênio amoniacal presente no lixiviado. As zeólitas 
aparecem como alternativas atraentes para remoção desse contaminante, pois exi-
bem alta capacidade de troca de cátions, seletividade e compatibilidade com o meio 
ambiente (LINS, 2008). 

Esta investigação foi composta por três etapas. Na primeira, foi realizada a caracte-
rização do material de preenchimento da BRP, no caso, a zeólita natural utilizada na 
pesquisa. Na segunda etapa, foram realizados, em laboratório, estudos cinéticos com a 
zeólita e ensaios de equilíbrio em lote para a construção das isotermas de sorção. Por 
fim, avaliou-se a eficiência do sistema de BRP para o tratamento do lixiviado através 
dos ensaios em coluna, onde foram simuladas as condições de campo e uma possível 
regeneração da zeólita.

Fonte: Lange et al, 2003.

Figura 9.3 Curva de concentração relativa ou breakthrough.
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a) Caracterização da zeólita
A zeólita natural utilizada apresenta o cálcio como principal íon de compensação, rela-
ção SiO2/Al2O3 de 7,58 e uma capacidade de troca de cátions de 130 meq/100g (Figura 
9.4). Além disso, a partir dos resultados mineralógicos, juntamente com as análises 
da composição dos óxidos presentes na zeólita, verifica-se que a zeólita estudada é, 
possivelmente, do tipo clinoptilolita. A caracterização geotécnica forneceu valor de 
massa específica de 2,25 g/cm3 teor de umidade higroscópica de 6% e granulometria 
característica de areia grossa, não apresentando limites de consistência. Na Figura 9.5 
é apresentada a curva granulométrica obtida para a zeólita utilizada.

b) Estudo cinético e ensaio de equilíbrio em lote
Para se determinar a eficiência da zeólita natural na remoção de nitrogênio amoniacal, 
utilizou-se como contaminante o lixiviado proveniente do Aterro de Muribeca sem 
tratamento e após um tratamento com hidróxido de cálcio e stripping, denominados 
Lixiviado 1 e Lixiviado 2, para as duas fases mencionadas, respectivamente. 

Testes cinéticos• 

Os testes cinéticos foram realizados com o objetivo de determinar o tempo ótimo 
para que o sistema zeólita/nitrogênio amoniacal alcançasse o equilíbrio, seguindo-se 
o mesmo procedimento dos ensaios de sorção. Neste ensaio são feitas amostragens 
periódicas do sobrenadante para determinação da variação da concentração ao longo 
do tempo e, então, obtenção do tempo ideal para os ensaios de sorção. Desse modo, 
foram estudadas diferentes concentrações de nitrogênio amoniacal no Lixiviado 1, 
percebendo-se que o comportamento da sorção apresentou a mesma tendência para 

Figura 9.4

Zeólita 
natural 
utilizada na 
pesquisa. Figura 9.5 Curva granulométrica da zeólita natural.
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as várias concentrações utilizadas nos experimentos, conforme apresentado na Figura 
9.6. Ressalta-se que, por esse motivo, foi feito o estudo cinético apenas para a con-
centração de 314 mg/L no Lixiviado 2, a qual corresponde à concentração após o tra-
tamento com hidróxido de cálcio e stripping. A concentração do nitrogênio amoniacal 
foi medida com o eletrodo de íon seletivo Orion Model 720.

Nos testes cinéticos, foi possível observar que a sorção do nitrogênio amoniacal ocorre 
mais rapidamente até de remoções quatro horas de agitação. A partir desse ponto, as 
taxas de remoção começam a diminuir gradualmente com o aumento do tempo de 
contato, chegando a se estabilizarem a partir de seis horas de agitação. Porém, é pos-
sível observar que, após 24 horas, ainda ocorre redução da concentração de nitrogênio 
amoniacal, dependendo da concentração inicial no Lixiviado 1, mas bem menos signi-
ficativa. Assim, considerou-se que o tempo de 24 horas de agitação foi suficiente para 
promover o equilíbrio da concentração no sobrenadante, sendo utilizado, portanto, 
nos ensaios de sorção subsequentes. Adicionalmente, para efeito de pesquisa, foram 
realizados ensaios de sorção também com o tempo de 72 horas de agitação. 

Ensaio de equilíbrio em lote• 

A avaliação da sorção da zeólita foi realizada através de ensaios de equilíbrio em lote 
(batch test) de acordo com a norma da EPA/530/SW-87/006-F. Nessa fase de experi-
mentos, uma série de suspensões foi preparada em erlenmeyers de 125 mL, cada uma 
composta de 6 g de zeólita e 100 mL do contaminante, que variou entre Lixiviado 1 e 
Lixiviado 2, com concentrações de nitrogênio amoniacal entre 30 a 1.700 mg de NH4

+/L. 
Em seguida, as amostras foram colocadas na incubadora sob agitação de 120 rpm a 
28ºC (Figura 9.7). Após 24 e 72 horas, as soluções foram retiradas, sendo separado ime-

Figura 9.6 Curvas obtidas a partir dos ensaios cinéticos com os Lixiviados 1 e 2.



Tratamento combinado de lixiviados de aterros de resíduos sólidos urbanos com esgoto sanitário 305

diatamente o sobrenadante da zeólita e 
realizada a determinação da concentra-
ção de nitrogênio amoniacal, além das 
análises de cor, pH, condutividade e DQO 
no sobrenadante. 

Isotermas de sorção foram construídas 
com os resultados obtidos nos ensaios. 
Os modelos de Freundlich e de Lang-
muir, descritos anteriormente, foram 
utilizados para ajuste e interpretação 
dos dados experimentais.

As isotermas de sorção ajustadas aos 
dados experimentais segundo os mo-

delos não lineares de Freundlich e Langmuir, obtidas para o Lixiviado 1 no tempo de 
24 horas (figura da esquerda) e 72 horas (figura da direita).

Nessas figuras, verifica-se que a máxima taxa de sorção foi de 10 mg NH
4

+ -N/L para 
24 horas e 12 mg NH4

+ -N/L para 72 horas. Nesse caso, é possível constatar que mes-
mo depois de 24 horas de agitação, a zeólita ainda possui capacidade de adsorver uma 
pequena porcentagem de nitrogênio amoniacal. 

A partir dos dados acima, foram calculados os parâmetros de sorção para os dois mo-
delos citados, cujos valores encontram-se na Tabela 9.1. Observou-se que ambos os 
modelos se ajustam aos dados experimentais obtidos. Porém, a isoterma de Langmuir 
forneceu um ajuste melhor aos dados experimentais. 

Figura 9.7
Ensaio de equilíbrio em lote e 
determinação do nitrogênio 
amoniacal

Figura 9.8 Isoterma de sorção com zeólita e Lixiviado 1 obtida após 24 e 72 horas.
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Tabela 9.1 > Parâmetros de sorção obtidos a partir de ensaios de equilíbrio em lote com lixiviado 
bruto para 24 e 72 horas de agitação

Parâmetros (24 horas) Parâmetros (72 horas)

Freundlich

Kp = 0,54 mg/g

N = 0, 446 L/g

R2 = 0,939

Kp = 0,723 mg/g

N = 0, 443 L/g

R2 =0,896

Langmuir

β = 11,36 mg/g

α = 0,0075 L/mg

R2 = 0,987

β = 12,82 mg/g

α = 0,0116 L/mg

R2 = 0,995

Na Figura 9.9 é possível observar as curvas de sorção obtidas para o Lixiviado 2 nos 
tempos de 24 horas (figura da esquerda) e 72 horas (figura da direita), ajustadas pelos 
modelos de Freundlich e Langmuir.

Nos experimentos de equilíbrio em lote com o Lixiviado 2, foi possível observar um bom 
ajuste dos dados experimentais aos modelos de Langmuir e Freundlich, encontrando-
se, assim como para o lixiviado bruto, o melhor ajuste para o modelo de Langmuir. A 
partir da aplicação dos modelos, foram obtidos os parâmetros de sorção, apresentados 
na Tabela 9.2.

Figura 9.9 Isoterma de sorção com zeólita e Lixiviado 2 obtida após 24 e 72 horas
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Tabela 9.2 > Parâmetros de sorção obtidos a partir de ensaios de equilíbrio em lote com lixiviado 
pré-tratado com hidróxido de cálcio para 24 e 72 horas de agitação

Modelos Parâmetros (24 horas) Parâmetros (72 horas)

Freundlich

K = 0,647 mg/g

N = 0, 413 L/g

R2 = 0,962

K = 0,735 mg/g

N = 0, 424 L/g

R2 = 0,941

Langmuir

β = 10,52 mg/g

α = 0,0092 L/mg

R2 = 0,993

β = 12,05 mg/g

α = 0,011 L/mg

R2 = 0,995

Comparando-se as Figuras 9.8 e 9.9, é possível constatar que as taxas de adsorção 
obtidas apresentaram valores dos parâmetros transportes bastante próximos, corres-
pondendo a valores de sorção máxima de aproximadamente 9 e 10 mg NH4

+/L, para o 
tempo de 24 horas.

O comportamento de outros parâmetros, tais como pH, condutividade elétrica, cor, tur-
bidez e DQO, também foram analisados nos experimentos de equilíbrio em lote com o 
lixiviado bruto e o lixiviado tratado com hidróxido de cálcio. Esses resultados, tanto do 
lixiviado bruto quanto do tratado, apontaram para uma variação muito pequena do pH 
com o processo de adsorção, para todas as concentrações analisadas, permanecendo 
entre 8,6 e 9,1 após 72 horas. Observa-se que a condutividade diminui em relação ao 
valor inicial, sendo esse decréscimo mais acentuado para concentrações mais elevadas. 
Por outro lado, a turbidez após 72 horas se mostrou um pouco abaixo do valor inicial, 
exceto para uma concentração menor, que apresentou valor um pouco maior no final do 
ensaio. A DQO apresentou tendência de queda ao longo do processo de sorção. 

Ensaio de coluna• 

Com o objetivo de simular a barreira reativa permeável do Aterro da Muribeca, foram 
realizados ensaios de coluna em laboratório no Permeâmetro de parede flexível, Siste-
ma Tri-Flex 2 - Soil Test, ELE Internacional. Foi dividido em três etapas: na primeira, foi 
percolado lixiviado pré-tratado com hidróxido de cálcio (L2) seguido de stripping, de 
modo a avaliar a eficiência da zeólita natural na remoção do nitrogênio amoniacal do 
lixiviado, bem como avaliar seu ponto de saturação. Em seguida, realizou-se a segunda 
etapa referente à regeneração da zeólita com uma solução de cloreto de sódio, 1 mo-
lar. Na terceira etapa, foi novamente percolado o Lixiviado 2 pela amostra de zeólita, 
agora regenerada. Essa ultima etapa teve a finalidade de verificar se a zeólita manteria 
a mesma eficiência obtida na primeira percolação para a remoção do nitrogênio amo-
niacal, ou seja, avaliar a eficiência da regeneração da zeólita (LINS, 2008).
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Para a realização desse ensaio, o corpo de prova foi montado na célula do equipamento 
(Figura 9.10) de forma a ter características próximas à barreira permeável de campo. Fo-
ram colocadas 715 g de zeólita seca em um cilindro de material pet, com auxílio de um 
funil de dimensões de 10 cm de diâmetro e 9,1 cm de altura. Em seguida, colocaram-se 
duas pedras porosas com interface feita com papel filtro entre as pedras e a zeólita. 
Esse cilindro com zeólita foi revestido por uma membrana de látex e, logo em seguida, a 
célula do equipamento foi fechada e conectada ao permeâmetro para início do ensaio.  

Inicialmente, a amostra foi saturada através da percolação de água destilada até se al-
cançar um valor de coeficiente de permeabilidade constante. Em seguida, suspendeu-
se a alimentação de água e conectou-se o recipiente ao Lixiviado 2, iniciando-se o 
ensaio de coluna propriamente dito, conforme descrito por Lins (2008).

A Figura 9.11 apresenta a curva de breakthrough obtida com a primeira percolação pela 
zeólita do lixiviado, mantendo uma taxa de percolação média de 1,48 x 10-4 cm/s. 

Figura 9.10 Montagem do corpo de prova para o ensaio de coluna.
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Observa-se, na Figura 9.11, que até o décimo volume de vazios, correspondente a 16 ho-
ras de ensaio, a relação C/Co é muito baixa, fato que representa uma elevada sorção do 
nitrogênio amoniacal pela zeólita. A partir desse ponto, essa relação começa a aumentar, 
tendendo à saturação da zeólita. O ensaio de coluna foi encerrado após 159 horas devido 
a questões operacionais, atingindo cerca de 70% (C/Co = 0,7) da zeólita no período.

Durante o ensaio de coluna, observaram-se pequenas alterações no pH do lixiviado e 
na condutividade. O pH inicial do lixiviado foi de 8,4 alterando-se para aproximada-
mente 7,5 nos primeiros volumes percolados. Ao longo do processo, o pH foi aumen-
tando, aproximando-se do pH inicial. A condutividade elétrica do lixiviado não sofreu 
grandes alterações. Após o terceiro número de volumes de vazios, a condutividade 
permaneceu em torno de 13 mS/cm. A condutividade está relacionada à quantidade 
de sais presentes no efluente, que também podem ser removidos pela zeólita por meio 
de trocas iônicas. No entanto, observou-se uma preferência pelo íon amônio, o que 
justifica uma pequena remoção da condutividade.

Completado o primeiro ciclo de percolação com o Lixiviado pré-tratado, foi iniciado o 
processo de regeneração da zeólita com uma solução de cloreto de sódio, 1 molar, com 
a finalidade de obter a zeólita na forma homoiônica sódica. A regeneração foi realiza-
da com uma taxa de fluxo, permeabilidade média de 4,6 x 10-4 cm/s, o que corresponde 
a 3,5 números de volumes de vazios por hora. 

Com a finalidade de acompanhar o processo de regeneração da zeólita em determina-
dos volumes de vazios, a concentração de nitrogênio amoniacal foi analisada. Na Figura 
9.12 estão apresentados os dados obtidos com o processo de regeneração da zeólita. 

Figura 9.11
Curva de ruptura (breakthrough) de remoção de nitrogênio amoniacal pela zeólita 
com concentração inicial no lixiviado, pré-tratado com hidróxido de cálcio e 
stripping, de 264 mg NH4+ -N/L.
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Observou-se que, nos primeiros volumes percolados da solução de cloreto de sódio, 
a concentração de nitrogênio amoniacal foi elevada, chegando a mais de 500 mg de 
NH4

+ -N/L, com apenas dois números de volumes de vazios percolados. Esse fato pode 
ter ocorrido devido ao número de íons de sódio maior que de amônio, fazendo com 
que a zeólita desse preferência para os íons de sódio. Com uma menor concentração 
dos íons amônio, essas trocas tornaram-se mais lentas até se estabilizarem. Verificou-
se que, após 55 a 60 números de volumes de vazios, a concentração de nitrogênio 
amoniacal foi reduzida no efluente para menos de 1 mg NH4 

+ -N/L, obtendo-se, assim, 
o final do processo de regeneração da zeólita. 

Após o processo de regeneração da zeólita foi iniciada a etapa 3 do experimento de 
coluna, que consistiu em, novamente, percolar pela zeólita, agora regenerada, lixiviado 
pré-tratado. Esse lixiviado teve as mesmas características do percolado da etapa 1. Na 
Figura 9.13 apresentam-se as curvas de ruptura (breakthrough) das etapas 1 e 3. 

Verifica-se que, na Etapa 3, segunda percolação do Lixiviado 2, a curva encontra-se des-
locada para esquerda, provavelmente devido à menor capacidade de sorção da zeólita 
regenerada pelo nitrogênio amoniacal. Nesse caso, a regeneração não foi eficiente para 
se manterem as mesmas propriedades da zeólita natural. Esse fato pode ser comprova-
do com a comparação da CTC da zeólita natural e após a regeneração, que foram de 130 
meq/100g e 54 meq/100g, respectivamente, ou seja, 58% menor do que a zeólita na-
tural bruta. Assim, é possível concluir que o processo de regeneração empregado nessa 
etapa não foi eficiente possivelmente pelo fato de a solução de regeneração apresentar 
baixa concentração de íons de sódio, não ser a mais adequada ou, ainda, porque o nú-
mero de ciclos de regeneração não foi satisfatório para uma eficiente troca catiônica, 
devendo ser realizados estudos mais detalhados acerca desse processo. Ressalta-se que 

Figura 9.12
Concentração de nitrogênio amoniacal durante o processo de regeneração da 
zeólita.
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outros ensaios foram realizados para avaliar a regeneração da zeólita, o que confirma a 
dificuldade de regeneração observada no ensaio de coluna. 

9.2.2.3 Conclusões
Considerando os ensaios realizados em escala de bancada, a técnica de barreira reativa 
composta de zeólita natural apresenta-se promissora para um sistema de polimento 
final de tratamento do lixiviado do Aterro da Muribeca, apesar da rápida saturação. 

A barreira reativa permeável composta por zeólita natural, simulada pelo ensaio de co-
luna, foi eficiente na remoção de nitrogênio amoniacal presente no lixiviado pré-tra-
tado com hidróxido de cálcio seguido de stripping. Por outro lado, a zeólita regenerada 
não se mostrou eficiente na remoção de nitrogênio amoniacal uma vez que o processo 
de regeneração não foi satisfatório para se manterem as mesmas propriedades da 
zeólita natural, comprovando-se com análise da capacidade de troca de cátions que 
era de 150 meq/100 g para a zeólita natural e ficou com 54 meq/100 g para a zeólita 
regenerada. Uma hipótese para tal fato são as elevadas cargas orgânica e inorgânica 
presentes no lixiviado, mesmo depois de tratado com os processos anteriores (precipi-
tação com cal e stripping da amônia). No entanto, essa hipótese deve ser comprovada 
por meio de experimentos com lixiviado tratado e utilizando-se outros tipos de trata-
mento, além dos já testados, para maior remoção de DQO e DBO.

De acordo com os resultados dos ensaios de sorção realizados, o modelo de isotermas 
Langmuir apresentou o melhor ajuste dos dados experimentais obtidos. Observando-
se o valor de sorção máxima de 12,4 mg NH

4
+/L, foi verificado que a zeólita natural 

Figura 9.13
Comparação das curvas de ruptura (breakthrough) de remoção de nitrogênio 
amoniacal pela zeólita obtidas nas etapas 1 e 3 de percolação com lixiviado pré-
tratado com hidróxido de cálcio e stripping.
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apresentou alta capacidade de sorção do nitrogênio amoniacal presente nos lixiviados, 
o que está de acordo com os dados observados na literatura técnica sobre o tema.

A partir dos resultados obtidos, foi realizada uma avaliação dos custos para a aplica-
ção da zeólita estudada na barreira reativa permeável que compõe o sistema bioquí-
mico da estação de tratamento de lixiviado do aterro da Muribeca. Os cálculos foram 
baseados na BRP existente no SBQ da estação de tratamento da Muribeca, que possui 
1,5m de largura, 1,5m de altura e 0,1 m de espessura (BELTRÃO, 2006). Considerando-
se uma densidade seca de 1g/cm3 adotada nos ensaios de coluna, calculou-se que são 
necessários aproximadamente 225 kg de zeólita natural para compor a BRP. Portanto, 
são necessários 900 kg de zeólita por mês, pois, a cada sete dias, a BRP deve ser subs-
tituída. Como o custo da zeólita com frete para Pernambuco varia entre R$ 4,20/kg 
e R$ 5,00/kg (março, 2007), poderão ser gastos um total de R$ 4.500,00 por mês na 
compra de zeólita para compor uma barreira reativa do Aterro da Muribeca, valor que 
representa entre 0,3 e 0,5% do custo de operação do aterro.

9.2.2 Sistema estudado pela Unisinos. Processos de remoção de 
poluentes por banhados construídos: fase de aclimatação das plantas 
Kissmann (1997) descreve que a Typha latifolia, vulgarmente conhecida por taboa, 
é uma planta pertencente à família Typhaceae, originária da América do Sul. É uma 
planta daninha aquática frequente em margens de lagos, lagoas ou represas, canais 
de drenagem e baixadas pantanosas em geral. Plantas de Typha absorvem metais pe-
sados, inclusive o cobre, podendo contribuir para o saneamento ambiental.  Sob o 
ponto de vista negativo, quando em povoamentos densos, essas plantas provocam 
desequilíbrio, tornando-se infestantes em açudes e várzeas úmidas e, consequente-
mente, diminuindo ou impedindo seu aproveitamento adequado. Outro fator negativo 
é que nos povoamentos de taboas existem excelentes condições para a reprodução de 
mosquitos (BIANCO; PITELLI; PITELLI, 2003).

Banhados construídos com fluxo subsuperficial horizontal são sistemas para trata-
mento de águas residuárias com baixo custo de implantação e operação. O fluxo de 
líquido a ser tratado passa lentamente em todas as pedras (meio suporte), raízes e ri-
zomas das plantas. A remoção de contaminantes ocorre como resultado de complexas 
interações físicas, químicas e microbianas (KADLEC; KNIGHT, 1996 apud CASELLES-
OSORIO; GARCIA, 2006). A eficiência desses processos pode variar no tempo e no es-
paço, dependendo de muitos fatores, como a carga orgânica superficial, a profundida-
de da água e a disponibilidade de aceptores de elétrons (GARCIA et al, 2004; AGUIRRE 
et al, 2005 apud CASELLES-OSORIO; GARCIA, 2006).

Segundo Gomes e Gehling (2007), a forma mais adequada de disposição de resíduos 
sólidos urbanos (RSU) é o aterro sanitário, o que corresponde a uma metodologia de 
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disposição no solo com critérios de engenharia e rigores técnicos, confinando os resí-
duos no menor volume possível, de modo a evitar danos ou riscos à saúde pública e à 
segurança ao mesmo tempo em que se minimizam impactos ambientais.

No Brasil, o aterro sanitário funciona como um reator anaeróbio, pois há na composi-
ção dos resíduos um predomínio de matéria orgânica que, sob a influência de agentes 
naturais como a chuva e os micro-organismos, sofrem evoluções dentro da massa de 
resíduos, dissolvendo elementos constituintes que são carreados pela água da chuva 
que percola, gerando como subprodutos o biogás e o lixiviado, principais vetores da 
poluição causada por aterros sanitários. 

Os lixiviados de aterro sanitário podem ser definidos como o líquido proveniente da 
umidade natural e da água de constituição presente na matéria orgânica dos resíduos, 
dos produtos da degradação biológica dos materiais orgânicos e da água de infiltração 
na camada de cobertura e interior das células de aterramento, somado a materiais 
dissolvidos ou suspensos extraídos da massa de resíduos. Para realizar tal tratamento, 
buscam-se soluções tecnológicas eficientes, de baixo custo e que visem a atingir as 
exigências da legislação ambiental vigente.

Como possível alternativa, principalmente para casos de tratamento complementar de 
efluentes, surge a possibilidade de utilização de Banhados Construídos, os quais pos-
suem a principal tarefa de reduzir a concentração de nutrientes que seria descartada 
ao meio ambiente. Esse tipo de sistema vem sendo utilizado tanto em tratamento de 
lixiviados de aterro sanitário como em estações de tratamento de esgotos. Segundo 
Mannarino et al (2006) e Valentim (2003), trata-se de uma alternativa simples e que 
tem apresentado resultados satisfatórios.

9.2.3.1 Metodologia
O objetivo da pesquisa da Unisinos foi acompanhar a aclimatação das plantas (no caso ma-
crófitas do tipo Typha latifolia) em banhados construídos que, posteriormente, tratarão li-
xiviados gerados em aterro sanitário, local de disposição final de resíduos sólidos urbanos.

O trabalho proposto foi dividido nas seguintes etapas: construção dos Banhados Constru-
ídos, operação do sistema durante a aclimatação das plantas e acompanhamento do pro-
cesso de aclimatação, incluindo monitoramento ambiental e eficiência do tratamento.

a) Construção dos banhados
A montagem dos banhados foi realizada no Anexo do Laboratório de Microbiologia de 
Resíduos da Unisinos. O sistema contempla quatro reservatórios de alvenaria idênti-
cos, com dimensões de 1 m (largura) por 2 m (comprimento) por 0,9 m (profundidade). 
Seu interior foi impermeabilizado com fibra de vidro e preenchido com camadas de 
brita como meio suporte às plantas, conforme detalhamento a seguir. 
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Dois tipos de banhados foram construídos: o 
primeiro operado com fluxo horizontal (BH), 
onde toda a camada de pedra corresponde à 
brita 5 (rachão), e o segundo operado com 
fluxo vertical (BV), com três camadas de bri-
ta dispostas de baixo para cima da seguinte 
maneira: brita 5, brita 3 e brita 1. São dois 
banhados com cada tipo de fluxo, sendo que 
um de cada não possui as plantas (BH0 e 
BV0) e, portanto, funciona no experimento 
como “branco” no monitoramento. O efluen-
te é bombeado do reservatório (contendo as 
misturas testadas) para os banhados com 
auxílio de bombas dosadoras. No banhado 
horizontal, a entrada se dá à meia altura do 
nível líquido em um dos lados da unidade e, 
no banhado com fluxo vertical, ocorre um 
gotejamento na parte superior. A estrutura 
dos banhados é apresentada na Figura 9.14. 

A espécie vegetal escolhida foi a macrófita 
Typha latifolia, retirada de um dos lagos ar-
tificiais da Universidade (Figuras 9.15 e 9.16). 
Para o plantio das Thypas, utilizou-se material 
compostado na própria Universidade. Análi-
ses desse material resultaram em 6,6 mg Ni-
trogênio total/g solo e 1,1 mg Fósforo/g solo. 
Em cada banhado (inclusive no “branco”, ba-
nhado BV0), foi colocada uma camada de 10 
cm de solo sobre o meio suporte de britas. 

b) Operação do sistema durante a acli-
matação
As Typhas foram plantadas no mês de maio 
e, até agosto, não demonstraram cresci-
mento significativo, identificando uma difi-

culdade de adaptação das plantas no período de baixas temperaturas. Nesse período, o 
experimento foi realizado em batelada (quatro meses), apenas com esgoto tratado. Esse 
efluente foi coletado na saída superior do reator UASB da ETE Unisinos, o qual possui as 
características médias indicadas na Tabela 9.3. 

Figura 9.14
Vista do experimento da 
Unisinos com Banhados 
Construídos.

Figura 9.15
Local de coleta das plantas 
utilizadas no experimento.

Figura 9.16 Detalhe das Typhas latifolia.
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Tabela 9.3 > Características do esgoto tratado empregado na aclimatação das plantas nos banhados.
Parâmetro Faixa de resultados (mg/L) exceto pH - adimensional

DQO (mg/L) 58-109
DBO (mg/L) 26-63
pH 6,7-8,1
Sólidos suspensos (mg/L) 23-33
Coli Total (NMP/100 mL) 2,6E + 06-8,2E + 07
Coli Termotolerante (NMP/100 mL) 1,3E + 06-9,6E + 06
OG (mg/L) 17-30
NA (mg/L) 9,8-21
P (mg/L) 1,2-7,6

Após o período de baixas temperaturas, as plantas demonstraram, pelo seu cresci-
mento, estarem aptas para o início do tratamento de esgoto consorciado com lixivia-
do. Também passaram a sofrer podas regulares, a partir do mês de dezembro, com o 
objetivo de renovar a busca dos nutrientes. A série de fotos indicada na Figura 9.17 
representa os cinco primeiros meses das plantas nos banhados.

Duas podas foram realizadas, uma no dia 1º e a outra no dia 19 do mês de dezembro. 
Ao atingir seu patamar máximo de crescimento, essas plantas absorvem apenas a 
quantidade suficiente de nutrientes para sua manutenção. As podas são necessárias 

Figura 9.17 Acompanhamento fotográfico nos primeiros cinco meses.

(26 de maio de 2008)	                  (6 de agosto de 2008)                  (27 de setembro de 2008)

Figura 9.18 Acompanhamento da poda realizada em 1º de dezembro de 2008.
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justamente porque fazem com que se inicie um novo ciclo de crescimento na busca 
por uma quantidade maior de nutrientes. 

Posteriormente, com as plantas em melhores condições, o sistema passou a ser opera-
do de forma contínua, com vazão inicial de 18L/h (0,432 m3/dia) para cada banhado. O 
desligamento das bombas ocorria sempre nos finais de semana. Percebe-se que, nesse 
período, quando os aparelhos ficam desligados, acontece uma evaporação do efluente 
nos três banhados, diminuindo em média 1,7 cm. O procedimento é retomado no pri-
meiro dia útil da semana, completando-se o nível com uma mangueira.

A partir do dia 10 de outubro de 2008 (cinco meses após o plantio), iniciou-se a colo-
cação de efluente consorciado: esgoto e lixiviado nas proporções indicadas na Tabela 
9.4. A concentração de lixiviado foi paulatinamente aumentada de modo a se obter 
um tratamento eficaz dos efluentes, sem prejudicar as plantas, seguindo inclusive a 
recomendação de Allen et al (1989) apud Fleck (2003). Esses autores recomendam a 
adaptação das plantas no banhado antes da aplicação da água residuária a tratar e, 
posteriormente, a sua diluição crescente, favorecendo o processo de aclimatação.

Tabela 9.4 > Aumento gradativo da concentração de lixiviado em relação ao esgoto
Data Concentração de lixiviado no esgoto (%)

Out/2008 0,5
Nov/2008 1,0
Dez/2008* 2,0
Jan/2009 4,0
Fev/2009 8,0
Mar/2009 16,0

*No mês de dezembro, o esgoto foi substituído pela água de um dos lagos, dos quais é captada água da chuva, devido a uma 
manutenção na ETE. Optou-se por essa alternativa, ao invés da utilização de água potável, pela conscientização ambiental 
existente na Universidade, além do programa de Gestão Ambiental presente.

Existem duas saídas de efluente nos banhados, uma 
é a torneira, mostrada na Figura 9.19, onde são fei-
tas as coletas do material para análise, e a outra que 
controla o nível do banhado, conforme Figura 9.20. 
Essa segunda deve permanecer gotejando, o que 
mostra que o reservatório está com a sua capacidade 
de efluente adequada.

Durante todo o período do experimento, foram coleta-
das amostras e realizadas análises de Nitrogênio Amo-
niacal (NA), Nitrogênio Orgânico (NO) e NTK, Fósforo 
(P), Demanda Química de Oxigênio (DQO) e pH na saída Figura 9.19

Saída para 
coleta de 
amostras.
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da ETE (somente esgoto), entrada dos banhados (ou 
seja do afluente, mistura esgoto/lixiviado) e na saída 
dos banhados. Todas as análises seguiram o Standard 
methods for the examination of water and wastewater 
(APHA/AWWA/WEF, 2005).

9.3.3.2 Resultados e discussão
Os banhados, nos meses de junho a setembro, durante 
o período de baixas temperaturas, foram operados ape-
nas com esgoto tratado e sob condições de batelada. 

Nesse período, as Typha latifolia demonstraram pre-
juízo no crescimento, mantendo-se em tamanho es-
tável, sendo que algumas delas chegaram a morrer 
devido às baixas temperaturas.

A etapa seguinte, aclimatação crescente às concen-
trações de lixiviado, foi realizada, com obtenção dos 
seguintes resultados:

A Resolução 128/2006 do Consema (Tabela 9.5) indica os valores máximos (apresenta-
dos aqui os parâmetros estudados neste projeto) para emissão de efluentes em corpos 
d’água no Rio Grande do Sul.

Tabela 9.5 > Valores máximos permitidos para emissão de efluentes no Rio Grande do Sul.

Parâmetros analisados Padrão de emissão (mg/L)

pH 6 a 9

NA 20

P 4

DQO 400

Fonte: Consema (2006).

O monitoramento na saída da ETE e no lixiviado estudado (proveniente do • 
Aterro Sanitário de São Leopoldo) indica a necessidade de um pós-tratamento. 
O estudo com os Banhados Construídos é uma alternativa.

O parâmetro pH atende à Resolução, diferentemente, neste período de acli-• 
matação dos outros parâmetros estudados. 

No período com 0,5% de lixiviado não houve remoção alguma nos banhados, • 
haja vista a recente aclimatação das plantas ao novo afluente (Figura 9.21).

Figura 9.20
Saída para 
controle do 
nível.
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Situação similar foi verificada na • 
mistura de 1% de lixiviado, quando se 
verificou a lixiviação do solo emprega-
do para a fixação das plantas. Os resul-
tados superiores de saída em relação à 
entrada indicam isso, conforme mos-
tram as Figuras 9.22 e 9.23. 

No BH (banhado horizontal) já pode • 
ser observada certa remoção de nu-
trientes: 34% de nitrogênio amoniacal 
e 21% em termos de fósforo, contra 
28% de nitrogênio amoniacal no BV 
(banhado vertical), no qual não houve 
remoção significativa de fósforo.

Em termos de atendimento à Resolução Consema, no período com 1% de • 
mistura, o banhado BH atende aos parâmetros pH, DQO (que não é a questão 
principal nesse estudo, já tendo sido removida em unidades preliminares de 
tratamento) e fósforo (resultado ainda no limite desejado).

Para a mistura de 2% verificou-se o BH (sistema com visíveis melhores • 
respostas): NA = 16 mg/L e P = 2 mg/L, ou seja, remoções de 31 e 60%, res-
pectivamente (Figuras 9.24 e 9.25). 

Nessas condições, para o banhado BV, apenas o parâmetro fósforo atende • 
aos padrões de emissão (4 mg/L), com 22% de remoção em relação à entrada 
da unidade de tratamento.

Figura 9.21
Aclimatação com 0,5% de 
lixiviado (14/out/2008).

Figura 9.22
Início da aclimatação com 1% 
de lixiviado (3/nov/2008).

Figura 9.23
Fim da aclimatação com 1% de 
lixiviado (14/nov/2008).
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Em 19 de dezembro de 2008, foi re-• 
tirado o solo do banhado BH0 (bran-
co para esta pesquisa), de forma a se 
eliminar o efeito da lixiviação do solo, 
embora na prática já fosse possível ve-
rificar a sua finalização.

9.2.3.3 Conclusões
As Typha latifolia demonstraram um 
bom condicionamento perante a exposi-
ção do efluente, não apresentando qual-
quer sintoma de deterioração através do 
acréscimo do lixiviado de Aterro Sanitário 
ao efluente depositado nos banhados. 
Percebe-se nitidamente a diferença de 
crescimento das plantas nos diferentes 
períodos do ano. No inverno, o cresci-
mento é muito lento, mas nos períodos 
de temperatura alta, elas crescem rapida-
mente. Isso indica que seu metabolismo 
é afetado pelas condições ambientais, 
principalmente pela temperatura.  

Este estudo será continuado, aumen-
tando-se gradativamente a adição 
de lixiviado ao efluente, para que o 
efluente tratado seja avaliado sema-
nalmente e monitorado por um tempo 
mais prolongado e, então, possa ser 

enquadrado nos limites estabelecidos pela Resolução 128/2006 do Consema, de for-
ma que possa ser lançado aos corpos hídricos.  

9.2.4 Sistema estudado pela UERJ. Barreira de proteção superficial de 
aterros sanitários: camadas de cobertura final
A camada de cobertura final de um aterro de resíduos sólidos urbanos deve ter um 
desempenho que assegure a proteção à saúde humana e ao meio ambiente, sendo que 
alguns requisitos são necessários (TCHOBANOGLOUS; THEISEN; VIGIL, 1993):

minimizar infiltração de água da chuva no aterro encerrado; • 

controlar o fluxo de gases para a atmosfera;• 

Figura 9.24
Início da aclimatação com 2% 
de lixiviado (1/dez/2008).

Figura 9.25
Fim da aclimatação com 2% de 
lixiviado (22/dez/2008).
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evitar proliferação de vetores e incêndios;• 

implementar camada superficial apta à revegetação. • 

Além disso, a camada deve resistir aos danos de erosão, manter a sua integridade com 
a ocorrência de recalques e requerer o mínimo de manutenção. As recomendações da 
ABNT (1997) pedem, ainda, que a cobertura final possua um coeficiente de permeabi-
lidade inferior ao solo natural da área do aterro.

Na elaboração do projeto do sistema de cobertura final, alguns fatores devem ser ana-
lisados, como balanço hídrico e o clima do local, estabilidade dos taludes do sistema 
de cobertura, recuperação da área do aterro e disponibilidade de jazida de material 
próximo ao aterro. Devem ser levados em conta, também, os aspectos geotécnicos dos 
solos utilizados, os fatores que influenciam o crescimento de vegetação e a possibili-
dade de uso dos solos conjuntamente com geomembranas, geotêxteis, geossintéticos 
e resíduos da construção civil (BARROS, 2005; SIMÕES; CATAPRETA; CAMPOS, 2008). 
A indicação dos materiais a serem adotados no sistema de cobertura, em função das 
variáveis descritas, exige que uma pesquisa mais elaborada seja efetuada. 

9.2.4.1 Componentes do sistema de cobertura final
Um sistema de cobertura final de aterro é composto por seis componentes básicos: 
camada superficial, camada de proteção, camada de drenagem, barreira hidráulica ou 
de gás, camada de coleta de gás e camada de base, conforme Figura 9.26. Porém, a 
utilização simultânea desses componentes para os sistemas de cobertura final muitas 

vezes é inviável ou desnecessária, dependendo basi-
camente da condição climática e do balanço hídrico 
do local.

A camada superficial é indispensável ao sistema de 
cobertura final de aterro de resíduos sólidos e possui 
a função de separar do meio ambiente os componen-
tes que se encontram abaixo da camada superficial, 
além de prevenir a erosão e promover o crescimento 
da vegetação. Para essa camada, podem ser utilizados 
solos naturais, misturados ou não. A vegetação pla-
nejada e controlada dessa camada previne a erosão, 
expele parte da água do sistema de cobertura através 
da evapotranspiração, além de trazer melhorias esté-
ticas ao ambiente. A inclinação da camada de super-
fície deve ser avaliada, pois garante a estabilidade do 
conjunto e evita a erosão por meio do escoamento da 

Figura 9.26

Camadas de 
um sistema 
de cobertura 
final.

Fonte: Koerner e Daniel (1997).
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água pluvial para o sistema de drenagem nos drenos laterais do aterro, entre outras 
vantagens. 

A camada de proteção, subjacente à camada de superfície, é utilizada para armazenar 
a água que infiltra e percola através da camada de superfície, proteger as camadas do 
sistema de cobertura que se encontram abaixo dela contra o ressecamento e contra 
a penetração de animais e raízes. A camada de proteção deve acomodar e diminuir 
a intrusão das raízes das plantas, promover uma retenção de água com capacidade 
de atenuar a infiltração da água da chuva para a camada de drenagem e sustentar a 
vegetação em períodos secos, além de ser constituída com solo suficiente que aco-
mode, ao longo do tempo, a perda por erosão. Podem ser utilizados como camada de 
proteção diversos tipos de solos, mas deve-se fazer uma avaliação dos solos existentes 
no local onde se pretende construir, pois cada solo apresenta características peculia-
res. De acordo com Koerner e Daniel (1997), geralmente, os solos de granulometria 
média apresentam condições para germinar sementes e promover o desenvolvimento 
de raízes das plantas. Os de textura fina, como as argilas e siltes, podem apresentar 
dificuldades, em períodos úmidos, para o estabelecimento inicial da vegetação. Solos 
arenosos podem ser problemáticos devido à baixa retenção de água e à perda de nu-
trientes por lixiviação.

A camada de drenagem promove o escoamento da água acumulada nas camadas 
superiores, reduzindo o gradiente hidráulico na camada inferior, que funciona como 
barreira hidráulica e de gás, e conduzindo a água lateralmente para fora do sistema. 
A camada de drenagem deve ser projetada, construída e operada para funcionar sem 
que ocorra obstrução excessiva durante o tempo útil de sua instalação, de forma a 
evitar a instabilidade do talude e possíveis rupturas do mesmo. 

A camada de barreira hidráulica ou de gás tem como função mudar a direção ou im-
pedir a percolação de qualquer forma de movimento de líquidos ou gases que entrem 
em contato com a camada.

A camada de coleta de gás tem como função direcionar os gases produzidos pela 
decomposição da matéria orgânica dos resíduos sólidos para a atmosfera. Sendo as-
sim, os materiais utilizados nessa camada deverão ser granulares, de forma que a sua 
permeabilidade seja elevada.

A camada de base ou de fundação é construída diretamente sobre o resíduo e serve 
de base para as outras camadas que compõem o sistema de cobertura final e tem a 
função de impedir danos químicos e mecânicos que a massa de resíduos sólidos possa 
provocar na barreira hidráulica. 
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9.2.4.2 Tipos de camadas de cobertura
a) Sistema convencional
O sistema de cobertura usualmente utilizado é a compactação de uma camada de solo 
argiloso, com baixa permeabilidade saturada (valor menor ou igual a 10-9 m/s) direta-
mente sobre a massa de resíduos (Figura 9.27). Esse sistema também é denominado 
de resistivo (ZORNBERG; LAFOUNTAIN; CALDWELL, 2003). A camada compactada tem 
como objetivo evitar a penetração excessiva de precipitação, porém, pode apresentar 
alguns problemas, tais como ressecamento e formação de fissuras e trincas, quando 
utilizadas em alguns tipos de climas.

b) Barreira capilar simples
A barreira capilar funciona como barreira hidráulica para controlar a infiltração da 
água na superfície do aterro. Esses sistemas são construídos com uma camada de solo 
de granulometria fina (silte ou argila) sobre uma camada de material granular (areia 
ou cascalho), como pode ser observado na Figura 9.28.

Essa diferença da granulometria leva à intensificação do fenômeno de capilaridade. A 
capacidade de impedir o fluxo de água ocorre devido à grande mudança nos tamanhos 
dos poros entre as camadas de materiais mais finos e mais grosseiros. As barreiras ca-
pilares têm a finalidade de aumentar a capacidade de armazenamento de água na ca-
mada de material mais fino, pois elas usam o contraste dos valores de permeabilidade 
entre solos finos e granulados e melhora a habilidade do solo fino de reter umidade. 

Figura 9.27 Esquema do sistema convencional de cobertura.

Fonte: Santos (2009).

Figura 9.28 Esquema de barreira capilar simples.

Fonte: Santos (2009).
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O funcionamento da barreira capilar é garantido desde que os materiais que fazem 
parte da sua composição estejam na condição não saturada. Se ocorrer uma situação 
de saturação, poderá haver infiltração de água na massa de resíduos. Na condição não 
saturada, a camada de material fino tende a reter a água em seu interior devido ao 
efeito de sucção. A camada granular, por sua vez, apresenta baixa permeabilidade na 
condição não saturada devido à presença de ar nos poros do material granular que re-
duz a interligação dos vazios preenchidos por água. Dessa forma, a água fica impedida 
de percolar da camada argilosa para a arenosa, em direção ao resíduo. No entanto, 
na parte superior da camada argilosa, pode haver perda de água por evaporação; esse 
efeito pode ser eliminado por meio do uso da barreira capilar dupla. 

c) Barreira capilar dupla
Para evitar a perda de água por evaporação na camada superior argilosa da barreira 
capilar simples, pode ser utilizada uma barreira capilar dupla (Figura 9.29).

Nesse tipo de barreira, a camada de material granular superior exerce duas funções im-
portantes: na época de seca, ela impede que a água armazenada na camada de material 
fino migre por capilaridade para a camada de material granular e, em época de chuva, 
funciona como um dreno, conduzindo lateralmente a água que infiltra na cobertura 
e prevenindo a saturação da camada de material fino. Isso é muito importante para a 
maioria dos climas das regiões brasileiras, que apresentam períodos de seca no inverno 
e elevadas precipitações no verão (BORMA; MENDONÇA; SOUZA, 2002; SOUZA; BORMA; 
MENDONÇA, 2003). Ela também é denominada ‘barreira anisotrópica’ e utiliza a inclina-
ção da camada para garantir uma drenagem maior (PARENT; CABRAL, 2006). O projeto e 
a construção dessa camada são mais complexos (ZORNBERG; MCCARTNEY, 2006).

d) Camadas evapotranspirativas
Camadas evapotranspirativas são sistemas vegetados com plantas nativas capazes de 
resistir e sobreviver às condições locais. O princípio dessas camadas é a utilização do 
solo local com capacidade de armazenamento de água de precipitação pluviométrica 

Figura 9.29 Esquema de barreira capilar dupla.

Fonte: Santos (2009).
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de modo que ela seja evapotranspirada através da vegetação nativa, e a sua infiltração 
no aterro não ocorra. As camadas evapotranspirativas, segundo Zornberg, Lafountain 
e Caldwell (2003), não atuam como barreira resistiva, mas são como esponjas que 
armazenam umidade durante a precipitação e a devolvem para a atmosfera através 
da evapotranspiração.  

Projetos de sistemas de cobertura evapotranspirativa são baseados no balanço hídrico 
de um aterro, o qual inclui capacidade de armazenamento de água do solo, preci-
pitação, escoamento superficial, evapotranspiração e infiltração. Dessa forma, siltes 
e argilas de baixa plasticidade são os solos mais usados em coberturas evapotrans-
pirativas, porque são capazes de armazenar água ao mesmo tempo em que minimi-
zam a ocorrência de potenciais rachaduras e trincas devido ao ressecamento do solo 
(ZORNBERG; LAFOUNTAIN; CALDWELL, 2003). Nesse sentido, avaliar as condições de 
umidade e de sucção da camada de cobertura é de grande relevância.

As camadas evapotranspirativas (Figura 9.30) podem ser divididas em camadas mo-
nolíticas e barreiras capilares. Nas camadas monolíticas, é utilizado o solo local como 
substrato para a vegetação e cobertura da massa de resíduos. As barreiras capilares 
evapotranspirativas consistem num sistema composto por solo fino sobre solo granu-
lar, de forma similar ao apresentado no item 9.2.4.2, mas com um diferencial: o solo 
fino atua como substrato para a vegetação. 

9.2.4.3 Sistema estudado pela UERJ: aterro do Morro do Céu
O local do estudo foi o aterro do Morro do Céu, localizado no município de Niterói, 
Estado do Rio de Janeiro. O aterro opera desde 1983. Atualmente, com disposição diá-
ria de cerca de 470 toneladas, os resíduos são lançados, compactados e cobertos com 

Figura 9.30 Esquema de camada de cobertura evapotranspirativa.

Fonte: Santos (2009).
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uma camada de saibro. O lixiviado desse aterro é tratado na estação de tratamento de 
esgoto de Icaraí de Niterói. Nesse sentido, a demanda adicional de definição de uma 
camada adequada de cobertura final reside no fato de que a minimização do lixiviado 
acarretará em diminuição do custo de tratamento para a Companhia de Limpeza Ur-
bana de Niterói (CLIN). 

A amostra de solo foi obtida no local e a determinação da curva granulométrica foi 
definida de acordo com as normas da ABNT (1984). É uma areia silto-argilosa com 
limite de liquidez de 28,13%, limite de plasticidade de 20,65% e densidade real dos 
grãos de 2,67. O ensaio de compactação, com energia Proctor Normal (ABNT, 1986), 
determinou massa específica seca máxima de 18,93 KN/m3 e umidade ótima de 12,4%. 
A permeabilidade saturada determinada na amostra compactada em umidade ótima 
foi de 2,85 x 10-9m/s.

a) Modelagem numérica com a utilização do software Vadose/W
Buscando identificar as melhores alternativas para a redução da vazão de lixiviado 
gerado nos aterros sanitários, a utilização adequada do Vadose/W (software de mode-
lagem computacional) busca avaliar a interação e influência simultânea de fatores de 
ordem externa e interna no desenvolvimento de camadas de cobertura. Devido à gran-
de complexidade dos fatores envolvidos, a apresentação de resultados necessita de um 
tempo expressivo para a coleta de dados e consequente apresentação de alternativas 
viáveis de camadas de cobertura. Dentre os diversos fatores, podemos destacar:

tipo de vegetação;• 

qualidade da cobertura vegetal utilizada;• 

função da área de folhas do vegetal capaz de interceptar precipitação ao • 
longo do ano;

limitações de umidade para sobrevivência do vegetal (função direta da • 
sucção mátrica);

função da profundidade das raízes em função do tempo;• 

função do teor de umidade volumétrico das partes envolvidas (resíduo e • 
solos) em função da sucção mátrica; 

função da condutividade hidraúlica das partes envolvidas (resíduo e solos) • 
em função da sucção mátrica;

dados climáticos: temperatura (máxima e mínima), teor de umidade (máxi-• 
mo e mínimo), velocidade do vento, precipitação e período de chuvas (dados 
ao longo de um ano).
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9.2.4.4 Resultados e discussão
a) Curva característica
A curva característica (relação umidade gravimétrica versus sucção mátrica) determi-
nada em três amostras de solo do Aterro do Morro do Céu está apresentada na Figura 
9.31 (BARROSO, 2008). Foi definida uma curva média das três amostras, adotada como 
a curva característica do aterro Morro do Céu (Figura 9.32).

O levantamento dos dados climáticos da região foi obtido na Estação Metereológica 
da UFF para Niterói e os seguintes gráficos foram produzidos: precipitação, umidade 
e temperatura máximas e mínimas referentes ao período de abril de 2006 a abril de 
2007. Os dados de precipitação pluviométrica ao longo de 300 dias apresentam-se 
na Figura 9.33.

Figura 9.31 Curvas características das três amostras.

Figura 9.32 Curva característica do solo do aterro Morro do Céu.
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b) Definições de camadas de cobertura através da modelagem numérica
Foram estudados dois tipos de camadas de cobertura: uma camada monolítica com 60 
cm de espessura, sem vegetação e uma camada evapotranspirativa com barreira capilar 
com 60 cm de solo de granulometria fina (solo local de Morro do Céu) e 30 cm de ma-
terial granular e com presença de vegetação do tipo gramínea.

O programa permite várias saídas em termos de infiltração (mm de água), velocidade de 
infiltração, grau de saturação e vazão de fluxo (m3/dia). As Figuras 9.34 e 9.35 apresen-
tam os valores de vazão na camada de solo fino (solo local de Morro do Céu), respecti-
vamente para a camada monolítica e barreira capilar com vegetação.

Figura 9.34 Fluxo de água na camada monolítica.

Figura 9.33 Precipitação pluviométrica de Niterói.
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Verifica-se, na camada monolítica, que após a precipitação intensa que ocorre após cer-
ca de cem dias, ocorre um fluxo significativo na camada. Na camada evapotranspirativa 
com barreira capilar e gramínea, o desempenho é adequado, mantendo-se não saturada 
ao longo de todo o período estudado, ou seja, impedindo a entrada de água para  as 
camadas subjacentes até o resíduo.

9.2.4.5 Conclusões
A importância da pesquisa de solos e materiais adequados para a execução das cama-
das de cobertura foi ressaltada. A utilização de camadas monolíticas e resistivas, prá-
tica comum em aterros sanitários, deve ser repensada em função do clima tropical.

9.3 Considerações finais
Os processos estudados nessa rede, em nível inicial, trazem resultados que apontam 
para a continuidade das pesquisas, com aplicações em escala piloto e maiores moni-
toramentos para usos em escala real. As barreiras indicaram eficiência na remoção da 
amônia, com necessidade de estudos que definam rotinas operacionais para a situação 
de saturação das mesmas. 

As pesquisas com banhados construídos e acompanhamento dos efeitos em cama-
das de cobertura superficial para a minimização de entrada de água nos aterros são 
caminhos interessantes a serem trilhados. A adaptação das plantas nos banhados foi 
adequada e a continuação dos trabalhos terá o intuito de avaliar o seu comportamen-
to face a maiores concentrações de lixiviado (mesmo que esse efluente já esteja em 
fase final de tratamento, pois os banhados representam a etapa final dos processos de 
tratamento de lixiviado em um aterro sanitário). 

Figura 9.35 Fluxo de água na barreira capilar com vegetação.

As camadas evapotranspirativas, especialmente com barreira capilar, surgem como 
tecnologia importante, principalmente ao se considerar que essa técnica parte do 
princípio da não geração ou minimização do lixiviado, o que, sob o aspecto de geren-
ciamento, é a maneira de propiciar a sustentabilidade dos sistemas de disposição final 
de resíduos sólidos urbanos.
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10.1 Introdução
A evaporação de lixiviado de aterros sanitários é uma das alternativas adotadas em 
vários países como forma de tratamento. O lixiviado contém alta carga poluidora e 
sua composição apresenta elevadas concentrações de amônia, cloretos, substâncias 
recalcitrantes, compostos orgânicos e inorgânicos capazes de causar efeitos adversos 
no meio ambiente. Essas características podem também interferir negativamente no 
desempenho de processos biológicos empregados no seu tratamento, o que implica a 
necessidade de uma criteriosa avaliação de parâmetros técnicos e econômicos para a 
escolha adequada da tecnologia de tratamento dos lixiviados.

A evaporação do lixiviado permite elevada redução de seu volume, utilizando a energia 
solar como fonte de aquecimento para o processo de destilação natural, o que carac-
teriza a evaporação natural do lixiviado. Ou ainda, utilizando como fonte de energia 
calórica o gás de aterro, caracterizando, nesse caso, a evaporação forçada. 

A tecnologia de evaporação natural ou forçada permite a minimização dos impactos 
ambientais causados pelo lixiviado, caracterizando-se como tecnologia limpa, de 
baixo custo de implantação e operação, de fácil manutenção e aplicáveis a muni-
cípios de pequeno e médio porte. A evaporação natural se aplica a regiões de altos 
índices de insolação e a evaporação forçada possibilita, ainda, a geração de créditos 
de carbono, fatores que estimularam o emprego de evaporadores convencionais em 
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alguns aterros nos Estados Unidos, Europa e no Brasil (São Paulo, Bahia e Rio de 
Janeiro). 

Apesar de promissora, a tecnologia de evaporação precisa ser avaliada sob alguns 
aspectos: custos reais de implantação e operação, parâmetros de controle operacional 
dos equipamentos e características dos resíduos sólidos e gasosos gerados principal-
mente no processo forçado, dentre outros.

Nesse contexto, o presente capítulo aborda as pesquisas e estudos realizados pela Uni-
versidade Federal de Pernambuco (UFPE) e pela Universidade Federal do Rio de Janeiro 
(UFRJ), com o objetivo de contribuir para o avanço dessas tecnologias de tratamento 
de lixiviado.

10.2 Evaporação natural e forçada

10.2.1 Evaporação natural
O tratamento do lixiviado por evaporação natural utiliza diretamente a energia solar 
em um sistema conceitualmente simples, no qual o processo natural de purificação de 
água (evaporação, condensação e precipitação) é reproduzido em pequena escala.

De acordo com Pina (2004), são muitas as variações de configuração de evaporadores 
convencionais já utilizadas em várias partes do mundo. Esses equipamentos diferem entre 
si principalmente pelos materiais utilizados, pela geometria, pelos métodos de segurar e 
apoiar a cobertura transparente e pelos arranjos para admissão e descargas de líquidos.

Basicamente, todos os evaporadores consistem em uma cobertura transparente que 
fecha um espaço situado sobre um tanque pouco profundo. Essa cobertura se inclina 
em direção às bordas de forma que a água condensada na superfície da cobertura se 
direcione, por gravidade, até calhas externas ao tanque.

O processo de evaporação natural consiste em permitir que a radiação solar aqueça o 
lixiviado, fazendo com que o vapor se condense em uma superfície mais fria e seja co-
letado por canaletas. Dentre os vários fatores que influenciam a eficiência do processo 
de evaporação natural, a inclinação da superfície de vidro é um dos mais importantes, 
pois quanto mais inclinado for, maior será a quantidade de radiação solar absorvida 
no evaporador (SÁ, 2008).

Segundo Bezerra (2004), de modo geral, 39% da radiação solar incidente é dissipada 
pelo vidro, 9% é por ele absorvida e mais 9% é refletida. Além disso, a superfície do lí-
quido reflete mais 7%; a radiação líquido-vidro consome mais 5%; a convecção e a eva-
poração usam, respectivamente, 6% e 19% da energia; tendo-se ainda 13% de perdas 
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Apesar de promissora, a tecnologia de evaporação precisa ser avaliada sob alguns 
aspectos: custos reais de implantação e operação, parâmetros de controle operacional 
dos equipamentos e características dos resíduos sólidos e gasosos gerados principal-
mente no processo forçado, dentre outros.

Nesse contexto, o presente capítulo aborda as pesquisas e estudos realizados pela Uni-
versidade Federal de Pernambuco (UFPE) e pela Universidade Federal do Rio de Janeiro 
(UFRJ), com o objetivo de contribuir para o avanço dessas tecnologias de tratamento 
de lixiviado.

10.2 Evaporação natural e forçada

10.2.1 Evaporação natural
O tratamento do lixiviado por evaporação natural utiliza diretamente a energia solar 
em um sistema conceitualmente simples, no qual o processo natural de purificação de 
água (evaporação, condensação e precipitação) é reproduzido em pequena escala.

De acordo com Pina (2004), são muitas as variações de configuração de evaporadores 
convencionais já utilizadas em várias partes do mundo. Esses equipamentos diferem entre 
si principalmente pelos materiais utilizados, pela geometria, pelos métodos de segurar e 
apoiar a cobertura transparente e pelos arranjos para admissão e descargas de líquidos.

Basicamente, todos os evaporadores consistem em uma cobertura transparente que 
fecha um espaço situado sobre um tanque pouco profundo. Essa cobertura se inclina 
em direção às bordas de forma que a água condensada na superfície da cobertura se 
direcione, por gravidade, até calhas externas ao tanque.

O processo de evaporação natural consiste em permitir que a radiação solar aqueça o 
lixiviado, fazendo com que o vapor se condense em uma superfície mais fria e seja co-
letado por canaletas. Dentre os vários fatores que influenciam a eficiência do processo 
de evaporação natural, a inclinação da superfície de vidro é um dos mais importantes, 
pois quanto mais inclinado for, maior será a quantidade de radiação solar absorvida 
no evaporador (SÁ, 2008).

Segundo Bezerra (2004), de modo geral, 39% da radiação solar incidente é dissipada 
pelo vidro, 9% é por ele absorvida e mais 9% é refletida. Além disso, a superfície do lí-
quido reflete mais 7%; a radiação líquido-vidro consome mais 5%; a convecção e a eva-
poração usam, respectivamente, 6% e 19% da energia; tendo-se ainda 13% de perdas 
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através das paredes do destilador e do isolante térmico. Isso quer dizer que apenas 32% 
da energia total se transforma em energia útil armazenada pela água (Figura 10.1).

Como limitação, essa tecnologia dependerá fundamentalmente do local onde será 
instalada, pois sua eficiência está diretamente associada a uma grande insolação e a 
uma baixa pluviometria.

10.2.2 Evaporação forçada
O princípio da evaporação forçada é similar ao da evaporação natural, sendo que a 
diferença básica entre os processos diz respeito ao tipo de energia utilizada para ele-
var a temperatura do lixiviado, sendo comumente utilizado para isso o biogás gerado 
no próprio aterro sanitário. Outra diferença da evaporação forçada é que os vapores 
gerados pelo aquecimento do lixiviado não são condensados em uma superfície, mas 
coletados por uma chaminé e, então, dispersos diretamente na atmosfera.

Figura 10.1 Balanço de energia no destilador convencional.

Fonte: Bezerra (2004).

A evaporação permite redução em até 97% do volume do lixiviado, utilizando-se 
como fonte de energia calórica o gás de aterro. Esse processo gera resíduos sólidos 
ou semissólidos, que podem ser retornados ao aterro sanitários, e resíduos gasosos 
que podem ser lançados na atmosfera ou tratados de acordo com imposição da le-
gislação pertinente.

10.3 Sistemas estudados no Prosab
Os estudos, realizados na UFPE e na UFRJ, referentes ao tratamento de lixiviado por 
meio da tecnologia de evaporação foram conduzidos em diferentes escalas e a partir 
de processos diferentes de evaporação natural e forçada. A pesquisa desenvolvida pela 
UFPE utilizou unidade piloto de evaporação natural e foi dividida em duas etapas: 1) 
Recife e 2) Juazeiro do Norte. Já os estudos da UFRJ referem-se à evaporação força-
da, também divididos em duas etapas: 1) evaporação em bancada; 2) evaporação em 
campo utilizando equipamento denominado Evaporador Unitário instalado no Aterro 
Sanitário de Gramacho, região metropolitana do Rio de Janeiro.

10.3.1 Sistema estudado pela UFPE: evaporação natural
O Grupo de Resíduos Sólidos da Universidade Federal de Pernambuco (GRS/UFPE) de-
senvolveu a primeira etapa da pesquisa em uma unidade piloto de evaporação natural, 
utilizando amostras de lixiviado provenientes da Estação de Tratamento de Lixiviado 
do Aterro da Muribeca, localizado na Região Metropolitana de Recife. Nessa etapa, 
o equipamento operou de forma fechada como um destilador solar e, ainda, aberta 
como evaporador propriamente dito. 

Na segunda etapa, o evaporador foi transferido e instalado na área do CEFET-CE, Uni-
dade Descentralizada na cidade de Juazeiro do Norte. Para dar continuidade aos estu-
dos, utilizou-se uma amostra de lixiviado do lixão de Juazeiro do Norte. A mudança de 
cidade foi feita com a finalidade de se obterem e compararem dados de evaporação 
em uma cidade com características climáticas diferentes de Recife.

Na Tabela 10.1 estão apresentados alguns aspectos climáticos de Juazeiro do Norte e 
de Recife, locais onde foi instalado e operado o destilado/evaporado solar.

Tabela 10.1 > Comparação entre os aspectos climáticos das cidades de Juazeiro do Norte e Recife.

Cidades Clima
Variação de 
temperatura

Temperatura 
média

Período  
chuvoso

Precipitação 
média

Juazeiro do 
Norte, CE

Tropical quente 
semiárido 16-30oC 26oC Janeiro a maio 8,08 cm

Recife, PE Tropical úmido 23-32oC 27oC Abril a agosto 10 cm
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cidade foi feita com a finalidade de se obterem e compararem dados de evaporação 
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A unidade experimental de evaporação é constituída basicamente por uma base con-
feccionada em aço galvanizado, uma cobertura de vidro e duas calhas laterais. As 
respectivas dimensões da unidade experimental são: Base de 1,00 m de largura x 1,50 
m de comprimento x 0,30 m de altura; Altura das pernas de 0.90 m; Calha de 0.15 m 
de largura x 1,5 m de comprimento; Vidro de 1.30 m de largura x 1.5 m de compri-
mento. Inclinação da placa de vidro de 45º; Espessura do vidro de 3 mm. Na Figura 
10.2 apresentam-se um desenho esquemático da base do evaporador e a unidade 
piloto em funcionamento. 

A unidade piloto nas duas etapas, tanto em Recife quanto em Juazeiro do Norte, foi 
instalada de acordo com a orientação norte-sul, com uma das faces voltadas ao nas-
cente e a outra ao poente, de modo a aproveitar melhor a incidência dos raios solares. 
O local da instalação, distante de edificações e da vegetação, foi escolhido para eu não 
houvesse o sombreamento da superfície do equipamento.

10.3.1.1 Etapa Recife 
a) Metodologia
Nessa etapa, a pesquisa foi realizada em cinco diferentes fases: três ensaios utilizando 
o sistema fechado (destilador solar) e dois ensaios utilizando o equipamento aberto 
(evaporador solar) a fim de obter outros parâmetros de comparação (Tabela 10.2).

Nos dois primeiros ensaios em sistema fechado, a unidade piloto foi instalada no 
Aterro da Muribeca. Nos três ensaios posteriores, a unidade foi transferida para a área 
de testes do grupo Fontes Alternativas de Energia (FAE) do Departamento de Energia 

Figura 10.2
Desenho esquemático da base do evaporador (à esquerda) e a unidade piloto em 
funcionamento (à direita).
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Nuclear (DEN), Universidade Federal de Pernambuco. O principal objetivo da mudança 
foi enriquecer o trabalho com estudos de influência da radiação solar na produção de 
volume de água destilada. 

Tabela 10.2 > Períodos e locais dos ensaios realizados na Etapa Recife.

Fases Local Início Término

Fechado - I Aterro Muribeca 25/01/2007 26/02/2007

Fechado - II Aterro Muribeca 26/02/2007 27 /03/2007

Fechado - III FAE 29/03/2007 16/04/2007

Aberto - I FAE 16/10/ 2007 19/10/2007

Aberto - II FAE 21/01/2008 13/02/2008

Fonte: Adaptado de Sá (2008).

Ao final do período de cada ensaio, as 
amostras do efluente destilado ou tra-
tado foram coletadas em torneiras lo-
calizadas nas calhas de saída da unida-
de piloto (Figura 10.3). Essas amostras 
e, ainda, as do lixiviado bruto foram 
submetidas a análise dos seguintes pa-
râmetros físico-químicos e microbioló-
gicos: DBO, DQO, Sólidos Totais, pH, cor, 
turbidez, metais, condutividade elétrica 
e coliformes totais e termotoleran-
tes, de acordo com os procedimentos 
estabelecidos pelo Standard methods 
for the examination of water and wa-
stewater (APHA, 1998).

Nos ensaios em sistema fechado foram utilizados 45 L de lixiviado para o preenchi-
mento do equipamento, porém, no sistema aberto, foram utilizados 400 L. A diferença 
de volume entre os experimentos teve como finalidade obter uma maior quantidade 
de dados relacionado à taxa de evaporação diária em um período maior de tempo. 
Ressalta-se que o volume evaporado no sistema aberto foi estimado por meio de me-
dição diária do líquido residual utilizando-se um paquímetro.

A temperatura no interior da unidade de evaporação e a temperatura ambiente fo-
ram monitoradas no período das 5h às 17h30min. Os dados foram obtidos através 
de sensores de temperatura, LM 35, transferidos para um equipamento denominado 

Figura 10.3
Coleta das amostras do destila-
do na saída do sistema.



Resíduos Sólidos338

DATALOG, o qual armazena em segundos as temperaturas ao longo do dia. Para acom-
panhamento dos índices pluviométricos diários da cidade do Recife foram utilizados 
os dados fornecidos pelo Instituto de Tecnologia de Pernambuco (ITEP).

b) Resultados e discussão  
Comportamento do sistema fechado
A eficiência do tratamento com a unidade piloto funcionando como um destilador so-
lar (sistema fechado) foi muito significativa, conforme os resultados médios descritos 

na Tabela 10.3. 

Na Figura 10.4 pode-se observar a aparên-
cia das amostras apresentadas na Tabela 
10.2, lixiviado bruto e efluente destilado.

De maneira geral, os resultados obtidos 
em todas as fases apontam que:

os valores de pH  variaram entre 8,5 • 
e 10 durante todo o processo de desti-
lação solar; 

em relação à variação da condutivi-• 
dade, observou-se a redução desse pa-

Tabela 10.3 > Resultados médios referentes às análises físico-químicas realizadas no lixiviado bruto  
e no destilado.

Parâmetros FECHADO - I FECHADO - II FECHADO - III
Afluente Efluente Remoção 

(%)
Afluente Efluente Remoção 

(%)
Afluente Efluente Remoção 

(%)

Cor (Hazen) 6115 39 99 7180 25 99 11160 39 99

Turbidez (UNT) 288 4 99 613 1 100 170 1 99

Condutividade 
(μS/cm) 12800 136 99 14945 345 98 22310 363 98

Sólidos Totais 
(mg/L) 7760 0 100 7702 0 100 11456 0 100

DBO (mg/L) 2164 29 99 3644 27 99 2430 21 99

DQO (mg/L) 4308 31 99 4380 31 99 3967 46 99

Coliformes 
Termotolerante 
(NPJM/100 mL)

3x106 9x104 97 5x105 0 100 5x105 0 100

Coliformes  
Totais 
(NPJM/100 mL)

3x106 16x104 94 9x105 0 100 13x105 0 100

Fonte: Adaptado de Sá (2008).

Figura 10.4
Lixiviado bruto (à esquerda)  
e efluente destilado (à direita).
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râmetro no destilado e seu acréscimo no resíduo, haja vista que a destilação 
solar fornece um efluente isento de sais;

foi verificada uma redução significativa nos parâmetros de cor, turbidez e • 
sólidos totais na água destilada (Figura 11.4);

Houve uma redução expressiva de DBO e DQO;• 

Comportamento do sistema aberto
Os resultados apresentados neste item referem-se à Fase Aberto – II com duração total 
de 24 dias. Nessa fase, pelo fato de o equipamento estar instalado nas dependências 
da FAE, foram avaliados balanço hídrico, índice pluviométrico e radiação solar, como 
apresentado na Figura 10.5. Podem-se observar três dias de intensa precipitação (9º, 
11º e 14º), sendo nos dois primeiros dias observado um balanço hídrico positivo, o que 
pode corresponder à ausência de evaporação. Em contrapartida, sugere-se que o ba-
lanço hídrico negativo verificado no 14º dia tenha ocorrido devido à elevada radiação 
solar constatada (Figura 10.6). 

Figura 10.5 Comportamento da precipitação versus balaço hídrico para um volume de 400 L.

Figura 10.6 Comportamento da precipitação versus radiação solar para um volume de 400 L.
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9.3.1.2 Etapa Juazeiro do Norte
a) Metodologia
Na etapa realizada em Juazeiro do Norte, o experimento foi conduzido com um único 
ensaio, entre os dias 21 de outubro e 3 de novembro de 2008. O equipamento foi pre-
enchido com 66 L de lixiviado e operado em sistema fechado. 

Os volumes do condensado eram determinados diariamente e também em intervalos 
de 120 minutos considerando o período compreendido entre 8h e 18h.  A temperatura 
interna do destilador foi medida por meio de um termômetro de mercúrio com escala 
de 0°C  a  100°C, introduzido através de registro de esfera  localizado  na parte frontal 
do evaporador, entre as duas calhas de coleta  do destilado.

b) Resultados e discussão
Essa etapa de monitoramento do evaporador instalado em Juazeiro do Norte foi inter-
rompida antes mesmo que ocorresse a evaporação completa do lixiviado. Isso porque 
surgiu uma falha na impermeabilização do destilador e parte do condensado começou 
a fluir para a parte externa. No entanto, de acordo com o resumo do balanço de líqui-
dos apresentado a seguir, verificou-se uma taxa de evaporação média de 135,4 mL/h. 

Volume inicial = 66 L

Volume restante no evaporador = 24,3 L

Volume condensado e evaporado = 41,7 L

Nas Figuras 10.7 e 10.8 é possível observar os gráficos dos volumes condensados, 
medidos diariamente, e das temperaturas médias do ambiente durante os dias de mo-
nitoramento, respectivamente. Os volumes referentes aos dias 1 e 14 são considera-
velmente menores porque correspondem, respectivamente, ao dia de enchimento do 
condensador (21/10/08) e ao dia de descarga (03/11/08).

A Figura 10.9 demonstra a variação do volume condensado a cada duas horas, no 
intervalo de tempo compreendido entre 8h e 18h, durante três dias consecutivos, que 
correspondem aos dias 9, 10 e 11. É possível perceber que, mesmo entre 18h e 8h do 
dia seguinte, há uma acumulação considerável de líquido condensado.
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Figura 10.7 Volume condensado em Juazeiro do Norte.

Figura 10.8 Temperatura ambiente média em Juazeiro do Norte.



Resíduos Sólidos342

10.3.1.3 Comparação entre dados da etapa Recife e etapa Juazeiro do Norte
A comparação dos dados foi realizada considerando-se a área total do evaporador 
(1,5 m2). Verificou-se que o volume condensado obtido em Juazeiro foi de 3,6 L/dia 
(Figura 10.10), enquanto o volume condensado verificado em Recife foi de 6 L/dia.Vale 
salientar que o valor obtido em Juazeiro do Norte foi referente ao sistema fechado, 
enquanto o descrito em Recife corresponde ao sistema aberto.

Todos os resultados foram considerados para a área do evaporador. Portanto, a taxa 
de evaporação média de  135,4 mL/h é para a área do evaporador (1 x 1,5 m) que tem 

Figura 10.9 Volume condensado ao longo do dia.

Figura 10.10 Volume condensado por dia em Juazeiro do Norte.
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1,5 m2. Considerando os resultados médios por dia e por m2 teríamos: 2.166 L/m2.dia. 
Por outro lado, para uma área de “tratamento”  de 100 x 100 m teríamos um volume 
condensado (considerando o  período analisado – 21 de outubro a 4 de novembro de 
2008) de 21.660 L/dia. Ressalta-se que esses dados são para o sistema fechado com 
coleta do condensado. 

A evaporação com o sistema aberto (sem a cobertura de vidro) é mais eficiente, como 
mostram os dados mais recentes. No início do experimento da Etapa de Juazeiro do 
Norte (20 de novembro de 2008), cujo volume inicial colocado no evaporador foi de 66 
L e, no final (25 de novembro de 2008), o volume evaporado foi igual ao inicial (66 L).

De acordo com o resumo apresentado, verificou-se uma taxa de evaporação média de 
8,8 L/m2.dia, o que equivale a uma evaporação média de, aproximadamente, 8,8 mm/
dia. Esses valores parecem muito elevados, mas são justificáveis, pois Juazeiro do Norte 
encontra-se em um período mais quente e seco do ano e a lâmina de líquido inicial (44 
mm) colocada no evaporador (aberto) é muito baixa, o que facilitaria a evaporação. 

10.3.1.4 Conclusões
É possível a contribuição relativamente simples da unidade piloto utilizando-se a 
energia solar como fonte primária para remoção de poluentes contidos no lixiviado 
de aterros sanitários.

O evaporador solar tem uma grande possibilidade de solucionar problemas em peque-
na escala de tratamento do lixiviado de aterros sanitários, contanto que as condições 
necessárias para a escolha dessa tecnologia se façam presentes: escolha de um local 
dotado de altos índices de insolação e baixo índice pluviométrico.  

A evaporação com o sistema aberto, funcionando como evaporador, foi mais eficiente 
como mostram os dados descritos em ambas as cidades, devido possivelmente à maior 
influência direta da radiação solar sobre o lixiviado, tornando o processo de evapo-
ração mais eficiente. Em contrapartida, a utilização do sistema fechado possibilita a 
obtenção de um destilado com possibilidade de reuso.

10.3.2 Sistema estudado pela UFRJ: evaporação forçada

10.3.2.1 Evaporação em bancada
a) Metodologia
Com o objetivo de avaliar e compreender melhor a técnica de evaporação do lixiviado, 
foram realizados testes de evaporação em bancada. 

O desenho esquemático do aparato experimental, adaptado de Birchler et al (1994), 
está apresentado na Figura 10.11 e é composto por: balão de destilação (3 L), coluna 
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de fracionamento (40 cm), condensador de tubo reto, unha de destilação, erlenmeyer 
para coleta de vapor condensado e manta elétrica para aquecimento do lixiviado a 
uma temperatura de aproximadamente 100ºC. 

Na Figura 10.12, pode-se observar o 
aparato experimental utilizado nos 
testes de evaporação em bancada 
da presente pesquisa. Para garantir 
a preservação da amônia na amos-
tra de vapor condensado, optou-se 
por sua refrigeração em caixa de 
isopor com gelo.

Amostras do lixiviado bruto, do 
vapor condensado e do resíduo 
da evaporação foram coletadas e 
analisadas no Laboratório de Enge-
nharia do Meio Ambiente da UFRJ 

(LEMA/UFRJ), segundo os seguintes parâmetros: DQO, cloretos, alcalinidade, NH
4, só-

lidos, cor, turbidez, pH.

Figura 10.11 Desenho esquemático da evaporação em bancada.

Figura 10.12
Aparato experimental dos ensaios 
em bancada.
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Foram também realizadas três baterias de análises complementares de compostos or-
gânicos voláteis e semivoláteis e de dioxinas e furanos nas amostras de vapor conden-
sado para os ensaios de bancada.

No intuito de verificar a presença de algum fragmento de DNA de bactéria, aplicou-se 
nas amostras do vapor condensado obtidas em bancada a técnica de PCR (Reação de 
Polimerização em cadeia). O PCR é uma metodologia que se baseia na amplificação 
exponencial seletiva de uma quantidade reduzida de DNA em uma amostra. Após essa 
amplificação, o material é submetido à técnica de DGGE (eletroforese em gel de gra-
diente desnaturante). O DGGE é um método de separação eletroforético baseado em di-
ferenças no comportamento de desnaturação de fragmentos de DNA de cadeia dupla.

b) Resultados e discussão
O aspecto físico dos resíduos resultantes do processo de evaporação em bancada pode 
ser observado na Figura 10.13, que apresenta proveta com 1.000 mL de lixiviado bruto do 
aterro sanitário de Gramacho (volume total de evaporação), 850 mL de vapores conden-
sados e 150 mL do resíduo acumulado no balão de destilação, denominado resíduo 1. 

Na Tabela 10.4, estão apresentados os resultados das análises físico-químicas através 
da evaporação em bancada de: (A) lixiviado bruto, (b) resíduo 1 e (C) vapor condensa-
do. Os gráficos comparativos dos resultados determinados para os experimentos de 
laboratório apresentam-se na Figura 10.14.

Observa-se que o resíduo 1 apresenta aumento da concentração de matéria orgânica 
em relação à amostra de lixiviado, associado a uma elevação da concentração de 
sólidos e de pH.

Nos vapores condensados, houve concentração no teor de amônia, verificando-se 
também uma alteração no pH e baixa concentração de sólidos e de matéria orgânica. 
A captura de amônia no vapor condensado somente foi possível devido à sua refrige-
ração constante.

Com relação às análises complementares de compostos orgânicos voláteis e semivo-
láteis e de dioxinas e furanos nas amostras de vapor condensado, foi detectada uma 
média de 27,7 pg/L de dioxinas e 6,0 pg/L de furanos, totalizando o somatório de 33,7 
pg/L (cerca de 70 vezes maior que o limite máximo estabelecido pela Resolução CONA-
MA 316/2002, equivalente a 0,50 pg/L); entretanto, cabe ressaltar que o EPA (agência 
de controle ambiental norte-americana) estabelece um valor máximo de 30,0 pg/L 
para esses gases. Vale observar que tais ensaios foram realizados na temperatura de 
bancada, ou seja, a 100ºC, esperando-se que, em campo, se atinjissem resultados com 
menores teores de dioxinas e furanos, pois as temperaturas de processo são maiores 
que 750ºC. 
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Não foi identificada a presença de ne-
nhum dos compostos orgânicos volá-
teis avaliados no vapor condensado no 
primeiro ensaio. Entretanto, no terceiro 
ensaio foram detectados 04 COV’s. Já na 
análise de compostos orgânicos semivo-
láteis (com 62 parâmetros), foram detec-
tados 14 parâmetros que estão sendo ba-
lizados com os limites máximos aceitos.

Nos meses de junho e julho de 2008, fo-
ram realizadas quatro análises microbio-
lógicas nas amostras do vapor conden-
sado no ensaio em bancada, e a técnica 
de DGGE não detectou a presença de 
grupos bacterianos em nenhuma delas.

10.3.2.2 Evaporação em campo
a) Metodologia
A presente pesquisa foi desenvolvida em parceria entre a Companhia de Limpeza Ur-
bana do Rio de Janeiro (Comlurb) e pesquisadores da UFRJ. 

Figura 10.13
Amostra do lixiviado e produ-
tos da evaporação.

Tabela 10.4 > Resultados das amostras da evaporação em bancada.

a) Lixiviado bruto

Dados DQO mg/L Cloretos mg/L Alcalinidade mg/L NH4 mg/L SST mg/L pH

Média 2168 3456 5567 1869 49 7,5

Desvio padrão 485 537 327 915 18 0,12

Dados 6 6 6 5 6 6

b) Resíduo 1

Dados DQO mg/L Cloretos mg/L Alcalinidade mg/L NH4 mg/L SST mg/L pH

Média 5285 53346 4333 2 1691 8,7

Desvio padrão 2677 78929 1474 3 1235 1,01

Dados 3 3 3 3 3 3

c) Vapor condensado

Dados DQO mg/L Cloretos mg/L Alcalinidade mg/L NH4 mg/L SST mg/L pH

Média 31 376 2747 1617 9 8,5

Desvio padrão 16 179 1894 261 46 0,64

Dados 3 3 3 3 3 3
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O equipamento utilizado no processo de 
evaporação em campo, denominado Eva-
porador Unitário (EU) foi desenvolvido 
pela Comlurb (Patente INPI – PI 0703266-
8) e encontra-se instalado no aterro sa-
nitário de Gramacho, localizado na região 
metropolitana do Rio de Janeiro 

O EU vem sendo estudado e aperfeiço-
ado desde 2005, quando foi concebido 
em sua forma original (Figura 10.15). Ao 
longo dos dois primeiros anos, a sua ope-
ração teve o acompanhamento técnico-
científico de pesquisadores da UFRJ que 
contribuíram para as melhorias que fo-
ram incorporadas ao modelo original.

Efetuadas as mudanças iniciais, a partir 
de 2007 os estudos se intensificaram 
no sentido de se avaliar o desempenho 
técnico-econômico do equipamento, vi-
sando a aumentar sua eficiência.

O Evaporador Unitário, devido às suas 
pequenas dimensões e diferentemente 
dos evaporadores convencionais, pode 
ser instalado ao lado do poço do biogás, 
evitando-se a construção da rede de co-
leta e transporte desste gás.

Na Figura 10.16 pode-se observar o 
último modelo do equipamento em 
operação no aterro sanitário de Gra-
macho, bem como a lagoa de acumu-
lação de lixiviado.

O equipamento, conforme esquemati-
camente apresentado na Figura 10.17, 
consiste em um conjunto de três câma-
ras acopladas a uma chaminé, sendo 
que a alimentação do lixiviado é feita Figura 10.14

Gráficos comparativos dos 
resultados da evaporação em 
bancada.
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através da câmara principal, de onde o líquido passa para duas câmaras secundárias 
que contêm tubos de saída de lixiviado.

Externamente às câmaras secundárias, estão dispostos queimadores a gás que, ao 
aquecerem as câmaras secundárias, propiciam a ebulição e consequente evaporação 
controlada do lixiviado bruto contido no interior dos tubos das câmaras secundárias. 
O combustível utilizado no aquecimento é o biogás gerado no próprio aterro.

Os vapores provenientes do processo de evaporação são coletados por uma chaminé e 
dispersos na atmosfera. O resíduo pastoso (resíduo 1) acumulado no interior do equi-

Figura 10.15
Primeiro protótipo do evapora-
dor unitário.

Figura 10.16
Vista frontal do evaporador 
unitário e lagoa de acumula-
ção de lixiviado.

Figura 10.17 Croqui do evaporador unitário.

Fonte: UFRJ
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pamento é retornado à câmara principal, promovendo o pré-aquecimento do lixiviado 
nela contido. O resíduo sólido (resíduo 2), que permanece incrustado nas câmaras se-
cundárias, é retirado por ocasião da manutenção de rotina, realizado bimestralmente

O equipamento ainda possui dispositivos que permitem a adequada amostragem dos 
vapores e das fases residual pastosa e sólida. 

A vazão e a composição do biogás gerado no aterro foram monitoradas periodica-
mente com auxílio de um cromatógrafo portátil (Figura 10.18) capaz de quantificar os 
compostos CH4, CO2, H2O, H2S, entre outros, e de um medidor de gás GEM 2000 (Figura 
10.19), medindo-se os parâmetros: CH4, CO2, O2 entre outros.

Tendo em vista a enorme variabilidade de valores no desempenho do equipamento 
em sua fase inicial de avaliação, procedeu-se ao monitoramento diário do evaporador 
unitário utilizando-se como parâmetros de controle operacional o horário de abaste-
cimento de lixiviado, o volume de abastecimento, o volume evaporado, a temperatura 
ambiente e o índice pluviométrico.

Através desses dados, foi possível avaliar o rendimento da evaporação apresentado 
pelo equipamento (em litros por hora), assim como se pode inferir sobre a interferên-
cia das condições climáticas locais nesse rendimento.

Para medir as vazões dos poços de biogás que alimentam o EU, foi utilizado um me-
didor de vazão tipo turbina acoplado por um flange à saída do poço e alimentado por 
duas baterias, conforme apresentado na Figura 10.20.

Figura 10.18
Monitoramento do gás de 
aterro: cromatógrafo portátil.

Figura 10.19
Monitoramento do gás de 
aterro: GEM 2000.

Fonte: UFRJ Fonte: UFRJ
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b) Resultados e discussão
Durante a pesquisa, de abril de 2007 a julho de 2008, o evaporador unitário operou 
em três poços distintos obtendo rendimentos variados. Esse desempenho sofreu in-
fluência da vazão de biogás em cada poço, uma vez que quanto menor for a vazão 
de biogás, menor será o rendimento do equipamento. Não se podem relacionar as 
condições climáticas com o desempenho do equipamento, principalmente porque: (A) 
os poços são diferentes, dificultando a comparação dos seus resultados; (B) durante 
a operação nos Poços 1 e 2, registraram-se condições semelhantes de temperatura e 
índice pluviométricos, mas com rendimento diferenciado (rendimento do EU no Poço 
1 > Poço 2); (C) os baixos rendimentos apresentados pelo EU no poço de biogás 3 
estão relacionados à baixíssima produção de gás nesse poço, que não conseguiu se-
quer ser determinado pelo medidor de vazão e, portanto, não foram considerados nos 
cálculos para média do desempenho. Na Tabela 10.5 encontram-se os resultados de 
desempenho do evaporador unitário, divididos em função dos poços de biogás onde 
foi instalado o equipamento.

Como se pode verificar, o rendimento médio do evaporador unitário está em torno 
dos 30 L por hora, podendo chegar a um rendimento médio diário da ordem de 1,0 
m³/dia.

As variáveis que interferem diretamente no desempenho do equipamento são a com-
posição e a vazão do biogás extraído do aterro.

A Tabela 10.6 apresenta os resultados do monitoramento de gases através do cro-
matógrafo portátil e do analisador GEM 2000 para o período de maio a outubro de 
2008.

Figura 10.20 Medidor de vazão acoplado ao poço de biogás.

Fonte: UFRJ
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Tabela 10.5 > Resumo do desempenho do EU incluindo dados meteorológicos pertinentes

Mês / Ano
Temperatura 

média (ºC)

Índice pluviomé-

trico (mm/mês)

Volume evapo-

rado total (L)

Tempo total 

evaporação (h)

Rendimento 

médio (L/h)

Abril / 2007 24 137 10.435 231 45,2

Maio / 2007 23 86 16.900 513 33,0

Junho / 2007 22 81 12.430 390 31,9

Julho / 2007 21 56 15.350 574 26,7

Agosto / 2007 22 51 7.560 259 29,2

Setembro /2007 22 86 13.840 505 27,4

Outubro / 2007 23 89 13.490 494 27,3

Fevereiro /2008 27 152 2.270 77 29,5

Março / 2008 26 189 4.220 154 27,3

Maio / 2008 23 36 3.560 292 12,2

Junho / 2008 22 25 8.580 690 12,4

Julho / 2008 21 18 6.050 553 10,9

Agosto / 2008 22 40 8.680 689 12,6

Setembro / 2008 22 67 6.490 721 9,0

Outubro / 2008 23 68 3.840 481 8,0

Total do Poço 3 37.200 3.426 10,9

Fonte: http://br.weather.com;  Índice pluviométrico: http://simerj.com

Tabela 10.6 > Monitoramento de gases

Equipamento Composição Média
CH4 (%) CO2 (%) H2O (%) H2S (ppm) Outros (%)

Cromatógrafo 56,9 38,1 1,8 277,0 3,2

GEM 2000 58,8 40,6 - - 0,6

Tabela 10.7 > Resultado médio das características do gás de aterro.

BIOGÁS PM 

úmido

PM 

seco

c Coeficiente 

Adiabático

PCS PCI Densidade Viscosidade ME FC

Kg/Kmol Kg/Kmol cal/gmol°C MJ/m3 MJ/m4 Kg/m3 Cp (Kg/Nm3)

Média 27,11 26,78 12,27 1,41 19,27 19,62 1,185 0,577 0,062 0,996

Mínimo 26,87 26,68 12,16 1,39 18,22 18,71 1,141 0,572 0,062 0,996

Máximo 27,34 26,87 12,38 1,42 20,31 20,52 1,228 0,582 0,062 0,997

D.Padrão 0,33 0,13 0,16 0,02 1,48 1,28 0,06 0,01 0,00 0,00

Dados 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2

PM: peso molar; PCS: poder calorífico superior; ME: massa específica.
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A Tabela 10.7 apresenta resultados complementares da medição de gás fornecidos 
pelo cromatógrafo portátil para o mesmo período acima.

Considerou-se que o rendimento médio obtido (30,2 L/h) se referiu à vazão aproxi-
mada de 15 m3/h e ao teor de metano de 56%, tendo em vista a similaridade desse 
resultado com os valores medidos em outros aterros.

A Tabela 10.8 apresenta os resultados das análises das amostras de campo de: (A) lixiviado 
bruto, (B) resíduo 1 (pastoso) e (C) vapor condensado. Os gráficos comparativos dos resul-
tados determinados para os experimentos de campo apresentam-se na Figura 10.21.

Tabela 10.8 > Resultados das análises de campo dos resíduos amostrados no evaporador unitário.

a) Lixiviado bruto
Dados DQO DBO Cloretos Alcalinidade NH4 SST pH

mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L

Média 2493 326 3851 6210 1277 102 7,8

Desvio padrão 667 164 809 1980 948 121 0,39

Dados 21 6 21 21 17 21 21

b) Resíduo 1
Dados DQO DBO Cloretos Alcalinidade NH4 SST pH

mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L

Média 37293 nd 79294 40095 342 5986 8,9

Desvio padrão 15012 - 46426 23121 296 5081 0,38

Dados 21 8 21 21 17 21 21

c) Vapor condensado
Dados DQO DBO Cloretos Alcalinidade NH4 SST pH

mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L

Média 165 nd 48 340 145 11 7,6

Desvio padrão 179 - 30 90 44 11 0,64

Dados 7 7 6 7 7 7 7

A grande variabilidade apresentada pelo lixiviado bruto relativo aos parâmetros físico-
químicos analisados nos ensaios permitiu que se chegasse às seguintes conclusões:

O resíduo 1 da evaporação, pastoso, apresenta elevada concentração de • 
matéria orgânica, amônia, sólidos e cloretos; e possui pH básico, na faixa de 
9,2 unidades;

O vapor condensado é básico, com baixa concentração de DQO e clore-• 
tos; suspeita-se que as condições ambientais tenham impedido a fixação da 
amônia na amostra coletada, dificultando sua detecção;

O resíduo final apresenta elevada concentração de DQO e de amônia; seu • 
pH é característico de ambientes ácidos.
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Ressalta-se, entretanto, que, assim como observado nos dados do lixiviado bruto, to-
dos os resíduos amostrados apresentaram elevados valores de desvio padrão e de 
coeficiente de variação para a maior parte dos parâmetros analisados.

O peso específico determinado para o resíduo sólido final foi de 973,4 kg/m³, o que 
significa que, para gerar 13 kg desse resíduo foi necessário evaporar 25.240 L de lixi-
viado. Dessa relação é possível estimar que para cada 2 m³ de lixiviado evaporado, há 
uma produção de aproximadamente 1 kg de resíduo sólido.

Para caracterização das emissões atmosféricas provenientes do sistema de combus-
tão de biogás do evaporador unitário, foi utilizado o analisador portátil de gases de 
combustão Unigas 3000+, da Eurotron Italiana, demonstrado na Figura 10.22. Esse 
equipamento permitiu quantificar as emissões de: óxidos de nitrogênio (NOX), óxido 
nítrico (NO), oxigênio (O

2), dióxido de carbono (CO2) e monóxido de carbono (CO) nos 
gases de exaustão, através de uma sonda posicionada na saída lateral do evaporador 
unitário. Os ensaios foram realizados em conformidade com o programa de autocon-
trole de emissões para atmosfera (Procon AR), instituído pela diretriz FEEMA DZ-545, 
aprovada pela Deliberação CECA nº 935 de 7 de agosto de 1886.

Figura 10.21 Gráficos comparativos dos resultados das amostras de campo.
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Em agosto de 2008, foram realizadas três análises dos gases emitidos pelo sistema de 
combustão do EU, apresentadas na Tabela 10.9.

Tabela 10.9 > Resultados encontrados nas análises do sistema de combustão do EU

Amostragem NOX (mg/Nm3) NO (mg/Nm3) O2 (%) CO2 (%) CO (ppm)

Nº 01 72 43 0,6 11,4 25.535

Nº 02 72 46 0,7 11,5 25.603

Nº 03 66 40 0,9 11,3 25.578

De todos os parâmetros analisados, somente são limitadas pela legislação as concen-
trações de óxido de nitrogênio (NOx), cujos resultados devem ser expressos na unidade 
de concentração mg/Nm3, em base seca e 3% de excesso de oxigênio.

Para potência térmica nominal menor que 70 MW, a Resolução Conama 382, de 26 
de dezembro de 2006, estabelece um limite de 320 mg/Nm3 para a média encontrada 
de óxido de nitrogênio emitido para a atmosfera, através dos processos de geração 
de calor a partir da combustão externa de gás. Na Tabela 10.10 estão apresentados os 
resultados e as concentrações corrigidas a 3% de excesso de O2.

Figura 10.22
Análises das emissões atmosféricas do sistema de combustão do evaporador 
unitário.
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Tabela 10.10 > Resultados encontrados nas análises de NOx na combustão do EU.
Amostragem Oxigênio medido (%) Concentração medida  

(mg NOX/Nm3)

Concentração corrigida a 3% de O2  

(mg NOX /Nm3)

Nº 01 0,6 72 64
Nº 02 0,7 72 64
Nº 03 0,9 66 59
Média 0,7 70 62

A média obtida para as três amostragens de óxido de nitrogênio foi de 62 mg/Nm3, 
cinco vezes menor do que o limite estabelecido pelo Conama.

Em novembro de 2008, foram medidas as vazões dos poços de biogás 3 e 4. Não foi 
possível determinar a vazão do poço 3 com o medidor. Esse comportamento é re-
sultante da pequena produção de biogás com consequente redução da eficiência do 
evaporador unitário nesse poço. A medição no poço 4 indicou vazão de 12 m3/h. Com 
os dados de vazão do poço associados ao rendimento médio obtido pelo EU (20L/h) e 
ao poder calorífico médio determinado pela cromatografia (6.370 Kcal/m3), foi possível 
determinar a eficiência térmica do biogás no processo da evaporação equivalente a 0,6 
m3/L de lixiviado evaporado (correspondente a 3.822 Kcal).

Antes da instalação do evaporador unitário em um poço de biogás, é necessário medir 
a vazão desse poço para que se obtenha a melhor eficiência na evaporação. Pois foi 
observado que em uma vazão muito baixa pode ocorrer o “desligamento” do equipa-
mento, assim como em uma vazão muito alta ocorre o desperdício de energia

Em relação aos custos de implantação e operação do equipamento, importante análise 
econômica foi realizada. Considerando que a vida útil do evaporador unitário está es-
timada em cinco anos, os custos envolvidos na implantação, operação e manutenção 
desse equipamento possuem as seguintes ordens de grandeza:

Custo de fabricação: R$ 9.000,00 (incluindo o tanque de acumulação de • 
lixiviado).

Custo de operação: R$ 5.000,00 ao ano.• 

Custo de manutenção: R$ 1.300,00 ao ano.• 

Custo anual total: R$ 8.100,00.• 

Sabendo-se que o equipamento tem capacidade para evaporar até 260 m³ de lixi-
viado por ano, o custo total operacional do tratamento será de aproximadamente  
R$ 24,00/m³.

No entanto, se considerarmos esse equipamento implantado em um aterro de um 
município de pequeno porte (onde o operador do aterro exerce outras funções para a 
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prefeitura), o custo operacional do evaporador unitário pode ficar restrito ao custo de 
manutenção, ou seja, R$ 5,00/m³.

Outro custo a ser considerado é o de monitoramento da qualidade do ar que, de-
pendendo do nível de exigência do órgão de controle ambiental, poderá envolver um 
conjunto de análises com custo de até R$ 14.000,00/ano.

c) Vantagens e desvantagens
Como principal vantagem, o evaporador unitário apresenta custos inicial e operacio-
nal extremamente baixos, podendo viabilizar o tratamento do lixiviado em aterros de 
pequenos e médios municípios.

Além disso, ainda possui as seguintes vantagens:

dispensa a execução da rede de coleta e transporte do biogás, a exemplo do • 
que ocorre com os evaporadores centralizados;

é modular, permitindo a implantação de tantas unidades em tantos poços • 
de biogás quanto forem necessárias, levando-se em consideração a interfe-
rência na vazão do combustível base;

caso se deseje, pode ser construída uma bateria de evaporadores em área • 
próxima ao poço de reunião do lixiviado, de modo a facilitar a distribuição 
e alimentação do lixiviado; nesse caso, seria necessária a rede de transporte 
do biogás;

não possui peças móveis, o que facilita sua manutenção;• 

o período de manutenção de rotina é de dois meses, podendo operar inin-• 
terruptamente dentro desse período sem necessidade de paradas;

é móvel, podendo se deslocar de um poço de biogás para outro de maior • 
eficiência sem que isso represente um custo elevado;

a fabricação é simples e não exige processos tecnológicos nem equipamen-• 
tos sofisticados. 

Como desvantagem, o evaporador unitário apresenta um baixo rendimento se cogitado a 
ser usado em aterros de grande porte. Nessa situação, haveria a necessidade de se efetuar 
um acurado estudo econômico para averiguar se a bateria de unidades de evaporação ain-
da seria mais econômica do que uma estação de tratamento ou um evaporador central.

9.3.2.3 Conclusões
O evaporador unitário é um equipamento de baixo custo, de fácil implantação, utiliza-
ção e manutenção e que apresenta grande vantagem, principalmente para aterros de 
pequeno e médio porte.

Como o equipamento utiliza o biogás produzido no aterro como fonte de energia ca-
lórica, possibilita a geração de créditos de carbono (MDL), uma vez que o princípio do 
processo se baseia na queima do biogás. 

Com o avanço da pesquisa, será possível obter melhores resultados através de um 
novo modelo em fase de teste, bem como o aproveitamento de alguns resíduos gera-
dos no processo da evaporação. 

Os resultados iniciais foram tão satisfatórios que levaram os pesquisadores envolvi-
dos a pensar em diversificar o tipo de lixiviado a ser tratado. Assim, instalou-se, em 
2009, uma segunda unidade do evaporador unitário na área de expansão do Aterro de 
Gericinó, também localizado na região metropolitana do Rio de Janeiro, com caracte-
rísticas de aterro novo.

10.4 Considerações finais
Os resultados apresentados foram promissores, demonstrando que a técnica de eva-
poração tem baixo custo e é de fácil implantação e manutenção, mas, principalmente, 
é uma técnica que poderá atender municípios nos quais a geração de lixiviado é sazo-
nal e em pequenas quantidades. 

O evaporador solar visa a solucionar problemas em pequena escala e em locais com 
altos índices de insolação. Já o evaporador unitário precisa de um sistema de captação 
de gás, possibilitando, assim, a geração de créditos de carbono (MDL).

Avanços, contudo, se fazem necessários no monitoramento e manutenção do equi-
pamento. Ambos os evaporadores demandariam um sistema de monitoramento dos 
gases gerados, aqui com ênfase na geração de dioxinas e furanos. Além disso, no caso 
do evaporador unitário, há a geração de resíduos sólidos que deverão ser adequada-
mente dispostos.
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Como o equipamento utiliza o biogás produzido no aterro como fonte de energia ca-
lórica, possibilita a geração de créditos de carbono (MDL), uma vez que o princípio do 
processo se baseia na queima do biogás. 

Com o avanço da pesquisa, será possível obter melhores resultados através de um 
novo modelo em fase de teste, bem como o aproveitamento de alguns resíduos gera-
dos no processo da evaporação. 

Os resultados iniciais foram tão satisfatórios que levaram os pesquisadores envolvi-
dos a pensar em diversificar o tipo de lixiviado a ser tratado. Assim, instalou-se, em 
2009, uma segunda unidade do evaporador unitário na área de expansão do Aterro de 
Gericinó, também localizado na região metropolitana do Rio de Janeiro, com caracte-
rísticas de aterro novo.

10.4 Considerações finais
Os resultados apresentados foram promissores, demonstrando que a técnica de eva-
poração tem baixo custo e é de fácil implantação e manutenção, mas, principalmente, 
é uma técnica que poderá atender municípios nos quais a geração de lixiviado é sazo-
nal e em pequenas quantidades. 

O evaporador solar visa a solucionar problemas em pequena escala e em locais com 
altos índices de insolação. Já o evaporador unitário precisa de um sistema de captação 
de gás, possibilitando, assim, a geração de créditos de carbono (MDL).

Avanços, contudo, se fazem necessários no monitoramento e manutenção do equi-
pamento. Ambos os evaporadores demandariam um sistema de monitoramento dos 
gases gerados, aqui com ênfase na geração de dioxinas e furanos. Além disso, no caso 
do evaporador unitário, há a geração de resíduos sólidos que deverão ser adequada-
mente dispostos.
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