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Renato Rocha Valério 
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            Isabelli Dias Bassin 
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Neste trabalho, foi avaliada a emissão de óxido nitroso (N2O), bem como a 

eficiência de remoção de nitrogênio amoniacal (NH4
+-N) em dois reatores de leito móvel 

com biofilme (MBBR) (R1 e R2) submetidos a diversas cargas superficiais de NH4
+-N 

sob condição autotrófica. O estudo foi realizado em três etapas, de acordo com as faixas 

de cargas aplicadas: baixas (0,3 – 4 g NH4
+-N/(m².d)), médias (4,1 – 8 g NH4

+-N/(m².d)) 

e altas (8,1  – 25 g NH4
+-N/(m².d)). Para avaliar o efeito do suporte de adesão microbiana, 

o R1 foi preenchido com o suporte AnoxKaldnes K1 e o R2 com o Mutag Biochip. Houve 

diferença significativa entre o desempenho de remoção de NH4
+-N dos reatores somente 

em condições de altas cargas aplicadas. A máxima carga removida no R1 foi de 9,9 g 

NH4
+-N/(m².d), superior à observada no R2 (7,5 g NH4

+-N/(m².d)). Para o R1, a emissão 

de N2O aumentou em função do acréscimo da carga nitrogenada aplicada, apresentando 

fluxo de emissão máximo de 4,6 g N2O-N/(m².d). Já no R2, a emissão foi menor e menos 

influenciada pelo aumento da carga afluente, atingindo fluxo de emissão máximo de 1,4 

g N2O-N/(m².d). Os teores de amônia livre e o acúmulo de nitrito no meio, bem como a 

forma de adesão microbiana nos suportes, influenciaram na emissão de N2O. Os fatores 

de emissão de N2O variaram entre 0,03 e 1,1 % do NH4
+-N afluente, valores inferiores ao 

proposto pelo Painel Intergovernamental sobre Mudanças Climáticas (IPCC) 2019, 

sugerindo que o sistema MBBR é uma alternativa para atingir altos índices de nitrificação 

com baixa emissão de N2O mesmo sob elevadas cargas nitrogenadas.  
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In this work, the emission of nitrous oxide (N2O) and the ammoniacal nitrogen 

removal (NH4
+-N) were evaluated in two moving-bed biofilm reactors (MBBR) (R1 and 

R2), subjected to varying NH4
+-N surface loading rates under autotrophic conditions. The 

study was carried out in three stages, according to the applied load ranges: low (0.3 – 4 g 

NH4
+-N/(m².d), medium (4.1 – 8 g NH4

+-N/(m².d)) and, high (8.1 – 25 g NH4
+-N/(m².d)). 

To evaluate the effect of the carrier media for microbial adhesion, R1 was filled with 

AnoxKaldnes K1 media and the R2 with the Mutag Biochip media. A significant 

difference between the NH4
+-N removal performance between the reactors was only 

observed at high applied loads. The maximum load removed in R1 was 9.9 g NH4
+-

N/(m².d), higher than that observed in R2 (7.5 g NH4
+-N/(m².d)). For R1, the N2O 

emission increased as the applied nitrogen load was incremented, showing a maximum 

emission flux of 4.6 g N2O-N/(m².d). In R2, the emission was lower and less influenced 

by the increase in the influent load, reaching a maximum emission flux of 1.4 g N2O-

N/(m².d). Free ammonia concentrations and nitrite accumulation in the bulk, as well as 

the form of microbial adhesion to the carriers, influenced the emission of N2O. The N2O 

emission factors varied between 0.03 and 1.1 % of the influent NH4
+-N, lower than the 

values proposed by the Intergovernmental Panel on Climate Change (IPCC) 2019, 

suggesting that the MBBR system proved to be an alternative to achieve high nitrification 

rates with low N2O emission even under high nitrogen loading rates. 
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CAPÍTULO 1  

1- INTRODUÇÃO E OBJETIVOS 
 

1.1 – Introdução 

 

Dois terços da população mundial, até 2025, terão acesso limitado a água potável, 

de acordo com estudos realizados em 2013 pelo Programa Ambiental das Nações Unidas 

(United Nations Environment Programme - UNEP). A intensa produção de efluentes 

líquidos ocasionada pelo crescimento populacional e industrial é a causa majoritária da 

poluição dos recursos hídricos disponíveis. A redução na disponibilidade de água potável, 

atrelada à imposição de padrões de descarte de efluentes cada vez mais restritivos 

impulsionam a procura por tecnologias de tratamento mais eficientes e menos custosas, 

visando a remoção não somente de matéria orgânica, mas também de nutrientes e 

poluentes emergentes (SCARE, 2003). 

A remoção da matéria orgânica e de nutrientes (nitrogênio (N) e fósforo (P)) são 

etapas imprescindíveis para o tratamento do esgoto doméstico e para muitos efluentes 

industriais. Sabe-se, porém, que diversos países ainda apresentam poucas restrições legais 

no que tange aos limites de despejo desses compostos, principalmente dos nutrientes.  

As formas inorgânicas de N, quando lançadas em corpos hídricos, são 

responsáveis por problemas de poluição ambiental bastante conhecidos, tal como o 

fenômeno de eutrofização artificial (atrelado ao aporte excessivo de nutrientes) e doenças 

como a síndrome do bebê azul, causada pelo excesso de íons nitrato (NO3
-), 

principalmente quando consumido por crianças com até seis meses de vida (JORDÃO; 

PESSOA, 2014). 

 No Brasil, a maioria das estações de tratamento de efluentes (ETE) é projetada 

para a remoção de matéria orgânica, obtida por meio da oxidação biológica dos 

compostos orgânicos biodegradáveis na etapa classificada como tratamento secundário. 

Poucas estações em operação realizam a remoção biológica de nutrientes (RBN) de forma 

intencional, a maioria necessita de adaptações no projeto para realizar remoção completa 

e eficiente do N e P do efluente a ser tratado.  

A remoção biológica de N é baseada no seu ciclo biogeoquímico natural, no qual 

a remoção do nitrogênio total (NT) presente em um efluente é realizada a partir da 

conversão das formas nitrogenadas aquosas e biodegradáveis a N molecular (N2) (YE e 
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THOMAS, 2001; PHILIPS, 2008). Os conhecidos processos de nitrificação e 

desnitrificação são amplamente estudados e utilizados para tal fim. Na etapa de 

nitrificação, realizada por bactérias autotróficas, de crescimento lento, acontece a 

conversão do íon amônio (NH4
+) ao NO3

-. Por sua vez, na desnitrificação, o NO3
- é 

convertido a N2 por bactérias heterotróficas (BASSIN, 2011a). A ocorrência da 

nitrificação resulta apenas na conversão das formas nitrogenadas, com redução da 

toxicidade do efluente, sendo necessária a desnitrificação para a efetiva remoção do NT 

da corrente tratada (OLIVEIRA; VON SPERLING, 2005).  

Grande parte das ETE do país faz uso de processos de tratamento biológico com 

biomassa suspensa, sem remoção controlada de N. A temperatura ambiente elevada, 

comum em regiões tropicais, combinada a elevados tempos de retenção hidráulica (TRH) 

e de sólidos (TRS), potencializam a oxidação do NH4
+ a NO3

-  por via nitrificante. No 

entanto, a remoção de N da corrente líquida requer a ocorrência da desnitrificação, de 

forma que há uma maior complexidade operacional nos processos quando comparados 

aos que somente removem matéria orgânica.  

 Para que haja a remoção intencional do N, o controle da concentração de oxigênio 

dissolvido (OD), do potencial hidrogeniônico (pH), do potencial de oxirredução, da idade 

do lodo, dentre outros parâmetros, deve ser realizado, o que pode aumentar o grau de 

complexidade do processo. Frente a esse desafio, processos que fazem uso de biomassa 

aderida (reatores com biofilmes) podem ser considerados como uma alternativa mais 

eficiente. O uso da biomassa aderida em substituição à suspensa permite, além da 

construção de reatores mais compactos e com melhor separação entre a biomassa e o 

efluente tratado, a operação com maiores idades do lodo no sistema, o que pode favorecer 

a etapa de nitrificação, e, por conseguinte, a remoção de N. Em alguns casos, a nitrificação 

e a desnitrificação podem ocorrer simultaneamente (BASSIN et al., 2016).  

Diversos sistemas com biofilmes têm sido estudados e dentre eles, o reator de leito 

móvel com biofilme (Moving Bed Biofilm Reactor - MBBR) tem recebido bastante 

atenção para o tratamento de águas residuárias (BARWAL e CHAUDHARY, 2014). O 

MBBR utiliza suportes móveis, também conhecidos como biomedia, nas quais ocorre a 

formação e fixação do biofilme microbiano, responsável pela degradação dos compostos 

biodegradáveis presentes no efluente (ØDEGAARD, 2006). Esses reatores, geralmente, 

são projetados para a degradação de matéria orgânica e de nutrientes, sendo úteis para o 

tratamento de efluentes domésticos, industriais e podendo ser utilizados tanto em 
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correntes de tratamento principais, quanto para o tratamento de correntes secundárias, 

sendo adaptáveis a distintas composições de matéria orgânica e de nutrientes. 

Na remoção biológica de N, caso haja controle inadequado ou ausência de ajustes 

operacionais, a desnitrificação pode ser suprimida ou interrompida em intermediários 

reacionais. Além disso, há a possibilidade de formação de subprodutos indesejados na 

etapa de nitrificação. Dentre os possíveis intermediários e subprodutos, deve-se atentar 

especialmente para o óxido nitroso (N2O), uma vez que a sua emissão em ETE pode 

contribuir para as mudanças climáticas por ser considerado um gás regulador da 

temperatura terrestre (WRAGE et al., 2001). 

 Na nitrificação, o N2O pode ser formado como um subproduto da oxidação do 

intermediário hidroxilamina (NH2OH) ao íon nitrito (NO2
-) ou através da decomposição 

biológica do NO2
-, no processo conhecido como desnitrificação nitrificante. Durante a 

desnitrificação, o N2O é formado como um dos intermediários das etapas da redução do 

NO3
- a N2 (WRAGE et al., 2001). 

A importância ambiental do N2O está relacionada às consequências do incremento 

da concentração desse gás nas duas primeiras camadas da atmosfera, a troposfera e a 

estratosfera. O aumento da concentração de N2O na troposfera decorrente da ação 

antrópica contribui para a retenção de radiação infravermelha emitida pela superfície 

terrestre (efeito estufa), contribuindo com aproximadamente 10% do efeito estufa total, 

sendo assim, relacionado diretamente às mudanças climáticas globais (UNEP, 2013).  

Os níveis de N2O na baixa atmosfera vêm aumentando linearmente nos últimos 

40 anos e a sua concentração média atual é de aproximadamente 332 ppb (NOAA, 2020). 

Apesar da baixa concentração, o N2O possui potencial de aquecimento global 265 vezes 

superior ao dióxido de carbono (CO2) e 9 vezes superior ao metano (CH4), o que aumenta 

a problemática relacionada à sua emissão (IPCC, 2014).  

O tempo de residência do N2O na troposfera é próximo a 114 anos, e devido a essa 

grande estabilidade, parte alcança a estratosfera, onde 4 % é convertido a óxido nítrico 

(NO), um dos principais gases responsáveis pelo consumo do ozônio (O3) estratosférico, 

aumentando a incidência de radiação ultravioleta-B (UV-B) no planeta (McELROY, 

2002). Segundo Ravinshankara et al. (2009), o N2O pode se tornar o principal responsável 

pela redução camada de ozônio ao longo do século XXI. Tal problema era creditado aos 

clorofluorcarbonos (CFCs), que hoje foram substituídos pelos hidrofluorcabonos (HFCs) 

e, consequentemente, se apresentam em baixos teores na atmosfera. 
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Em relatório publicado em 2013, a UNEP afirmava que por volta de 3 % das 

emissões antrópicas de N2O eram ocasionadas pelos sistemas de tratamento de tratamento 

de efluentes e por lançamento de esgoto não tratado em corpos hídricos receptores. 

Contudo, estudos afirmaram que esses valores são subestimados e que a contribuição é 

de aproximadamente 10 % do total das emissões de N2O antrópicas diretas (LAW et al., 

2012a).  

Ressalta-se que a geração e a emissão de N2O em sistemas de tratamento de 

efluentes com remoção biológica de N dependem do projeto e do controle operacional da 

planta, onde a carga orgânica e a carga nitrogenada afluente, além do teor de oxigênio 

dissolvido (OD), são parâmetros importantes a serem controlados para reduzir sua 

emissão (RIBEIRO, 2017).  

Ao se adotar medidas de controle operacional que levem em conta a redução da 

emissão de N2O, além de se minimizar os impactos ambientais associados há, também, o 

decréscimo da quantidade carbono equivalente emitida pela ETE, conferindo maior 

sustentabilidade à planta de tratamento. Estima-se que com o controle da emissão haja 

uma redução de até 35 % da quantidade de CO2 equivalente emitido pela estação de 

tratamento (PARRAVICINI et al., 2016).   

As novas diretrizes do Painel Intergovernamental de Mudanças Climáticas 

(Intergovernmental Panel on Climate Changes - IPCC) propõem um valor médio mais 

representativo do fator de emissão (FE) de N2O para sistemas de tratamento de efluentes 

com remoção biológica de N. No relatório de 2006, o valor médio proposto para o FE, 

que representa o NT afluente convertido a N2O, era de 0,035 %, sendo modificado para 

1,6 % no relatório mais recente, em 2019. Há um aumento considerável, porém ainda bem 

próximo ao limite inferior reportado na literatura para sistemas de tratamento de efluentes 

em escala real (0,001 a 25,3 %) (DEALMAN et al., 2015) 

A mudança na consideração é expressiva, porém ainda limitada, visto que o FE 

foi determinado com base em trinta estudos em escala real, todos utilizando biomassa 

suspensa (processo de lodo ativado e suas variantes), e com poucos estudos realizados em 

países de clima tropical, sendo um estudo no Brasil, no Estado do Rio de Janeiro, em uma 

ETE cuja nitrificação ocorria de forma não intencional (DE MELLO et al., 2013).    

O detalhamento e a distinção da emissão de N2O para diferentes processos de 

tratamento de efluentes, bem como a compreensão detalhada da dinâmica de emissão do 

gás frente a diferentes condições operacionais e variações sazonais ainda é restrito na 

literatura. Sendo assim, proposições de FE de N2O mais específicos e a implantação de 
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estratégias de controle de processos que visem a mitigação desse gás são aspectos 

motivadores para pesquisas na área. Tais estudos são importantes também para uma 

análise mais realista da emissão de carbono equivalente, produzido na planta, de modo a 

propor tecnologias de tratamento cada vez mais sustentáveis. 

Neste contexto, esse trabalho se propôs a determinar as taxas e fatores de emissão 

de N2O, bem como a remoção de NH4
+-N frente a diferentes condições operacionais 

aplicadas na primeira etapa de remoção biológica de N, a nitrificação, utilizando sistemas 

MBBR em escala de bancada, preenchidos com diferentes materiais suportes.  

Foram determinados, individualmente, os FE de N2O para sistemas nitrificantes 

autotróficos submetidos a diferentes cargas nitrogenadas aplicadas, propiciando maior 

entendimento sobre a dinâmica de produção do N2O nesta etapa bioquímica do processo, 

e fornecendo dados básicos e preliminares para estudos em larga escala que possam 

realizar projeções de FE mais realistas em regiões de clima tropical, particularmente em 

sistemas com biomassa imobilizada. Dessa forma, essa pesquisa também contribui para 

o aumento da quantidade de estudos nessa temática no país. 
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1.2 – Objetivos 

 

1.2.1 – Objetivo geral 

 

Determinar a conversão de N amoniacal, as emissões e os fatores de emissão de 

N2O para diferentes condições operacionais aplicadas ao processo de nitrificação em 

reatores de leito móvel com biofilme (MBBR), permitindo definir condições operacionais 

preliminares para ensaios em escalas ampliadas que visem à mitigação da emissão de N2O 

atrelada à maior conversão de N. 

 

1.2.2 – Objetivos específicos 

 

 Operar e monitorar dois reatores de leito móvel com biofilme (MBBR) 

nitrificantes de modo a avaliar a influência de diferentes cargas de nitrogênio amoniacal 

afluente e do tipo de suporte microbiano utilizado na nitrificação e na emissão de N2O 

associada; 

 

 Realizar o balanço de nitrogênio dos sistemas de modo a avaliar a eficiência de 

tratamento e emissão de N2O;  

 

 Elucidar os possíveis fatores responsáveis para a variação da emissão de N2O nas 

diferentes condições de estudo; 

 

 Sugerir condições operacionais preliminares para ensaios em escalas ampliadas, 

visando a mitigação da emissão de N2O associada à melhoria no tratamento, levando em 

conta a maior sustentabilidade da planta. 
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CAPÍTULO 2  

2- BASE TEÓRICA E REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

Nesse capítulo são abordados os principais conceitos envolvidos no tratamento 

biológico de efluentes, com enfoque na remoção biológica nitrogênio utilizando a 

tecnologia MBBR. São também apresentadas a problemática da geração de N2O, os 

mecanismos de formação e os fatores responsáveis pelo incremento da produção desse 

gás durante as etapas de nitrificação e desnitrificação. Além disso, é apresentada uma 

contextualização acerca de alguns estudos que avaliaram o FE de N2O para sistemas de 

tratamento de efluentes.  

 

2.1 – Ocorrência e problemas da contaminação de nitrogênio em efluentes 

 

O nitrogênio (N), considerado um nutriente essencial para os sistemas aquáticos 

naturais, está presente em diversos compostos solúveis e insolúveis das águas residuárias 

(PIVELI et al., 2009). Os diversos estados de oxidação que ele pode apresentar 

possibilitam a formação de compostos nitrogenados de natureza orgânica ou inorgânica 

(MADIGAN et al., 1997). A Tabela (2-1) apresenta os estados de oxidação do elemento 

mais comumente encontrados na natureza. 

 

Tabela 2-1: Estados de oxidação do nitrogênio em compostos nitrogenados.  

Composto  Estado de oxidação do N 

NO3
- (Íon Nitrato) +5 

NO2 (Dióxido de Nitrogênio) +4 

NO2
- (Íon Nitrito) +3 

NO (Óxido Nítrico) +2 

N2O (Óxido Nitroso) +1 

N2 (Nitrogênio Molecular) 0 

NH3/NH4
+ (Amônia e Íon Amônio) -3 

N orgânico (N-org) Variável 

Fonte: Adaptado de Madigan et al., 1997. 
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O exemplo mais comum de N orgânico (N-org) está associado às proteínas e aos 

aminoácidos. Em relação às formas inorgânicas, o elemento pode se apresentar nas 

formas de N-amoniacal (NHx), resultante do somatório da espécie não iônica, amônia, 

(NH3) e do íon amônio (NH4
+), na forma de íons nitrito (NO2

-) e nitrato (NO3
-), além das 

formas gasosas óxido nítrico (NO), óxido nitroso (N2O) e nitrogênio molecular (N2). 

  A disposição excessiva de N em concentrações superiores às necessárias para a 

atuação como nutriente para o crescimento de organismos, ocasionada pelo aporte de 

efluentes em corpos hídricos, transforma as suas frações, orgânica e inorgânica, em 

importantes poluentes. Diversos problemas causados pelo despejo de efluentes 

enriquecidos com espécies nitrogenadas são conhecidos, sendo o fenômeno de 

eutrofização em sistemas aquáticos, sobretudo os lênticos, o mais estudado (ZHANG et 

al., 2014).  

O acréscimo de N afeta diretamente a produção primária e indiretamente a 

Demanda Bioquímica de Oxigênio (DBO) do ecossistema. A morte de organismos 

primários, que cresceram em excesso devido ao aporte de nutrientes, ocasiona o acúmulo 

de matéria orgânica no ambiente. Como consequência, há o crescimento da população 

microbiana heterotrófica decompositora, que reduz o nível de oxigênio dissolvido (OD) 

do sistema, causando a morte dos organismos superiores aquáticos presentes no meio, e 

inviabilizando a utilização da água para diversos fins. Ademais, a oxidação do N pela 

nitrificação também é um fator responsável pela redução de níveis de OD do meio 

(BASSIN e DEZOTTI, 2011). 

Em efluentes domésticos brutos, grande parte do N se encontra na forma de 

Nitrogênio Total Kjeldal (NTK), que consiste na soma do N amoniacal (NHx) e do N-org 

(NTK = NHx + N-org), sendo geralmente o N-org constituinte de 40 % da matriz e o NHx 

60 % (VON SPERLING, 2002). 

O NHx pode estar presente tanto na forma de amônia livre (NH3) quanto de íon 

amônio (NH4
+) (METCALFY e EDDY, 2016). A predominância de cada um desses 

compostos é atrelada à faixa de pH e temperatura em que o efluente se apresenta. Em 

baixos valores de pH, há predominância de NH4
+, enquanto em pH mais elevados há 

prevalência de NH3 no sistema, que é volátil. O equilíbrio relacionado entre as espécies 

de nitrogênio amoniacal é apresentado na Equação (2.1). 

 

NH4
+ ⇋ NH3 + H+                        (2.1) 
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A maior parte dos efluentes dispostos em corpos receptores possui pH entre 5 e 9, 

e com isso, grande parte de NHx se encontra sob forma de NH4
+. Contudo, concentrações 

de NH3 livre superiores a 0,2 mg NH3/L são suficientes para induzir toxicidade crônica à 

peixes e níveis entre 0,7 e 2,4 mg NH3/L podem ser letais em exposições curtas 

(KUBITZA, 1998). A figura (2-1) representa a especiação do N-amoniacal em função do 

pH do meio para a temperatura de 25 ºC. 

 

 

Figura 2-1: Especiação do N amoniacal para temperatura de 25 ºC                                            
(Fonte: METCALF e EDDY, 2016). 

 

As formas oxidadas de N, o NO2
- e o NO3

-, possuem menor ocorrência em 

efluentes domésticos brutos, entretanto são comumente encontradas em efluentes que já 

passaram por processos de biodegradação. São, portanto, indicadores de poluição 

ambiental mais antiga (VON SPERLING, 2002; JORDÃO, PESSÔA, 2014). Efluentes 

oriundos de indústrias podem possuir elevadas concentrações dessas formas nitrogenadas, 

a depender da natureza do processo industrial.  

No que tange à presença de NO2
- em sistemas aquáticos, concentrações superiores 

a 0,7 mg NO2
-/L podem ser responsáveis pela mortandade de peixes de água doce 

(KUBITZA, 1998). Concentrações de NO3
- superiores a 10 mg N/L favoreceram a 

ocorrência de doenças como a metemoglobinemia, caracterizada pela conversão da 

hemoglobina (Fe2+) a metemoglobina (Fe3+) utilizando o NO3
- como agente oxidante, o 

que diminui o transporte de oxigênio (O2) pela corrente sanguínea (VON SPERLING, 

1996; MAHLER et al., 2007). Crianças com menos de seis meses de vida são mais 

suscetíveis a essa doença, também popularmente conhecida como “síndrome do bebê 

azul”, cuja pele azulada ocasionada pela falta de O2 é o principal sintoma visual da doença 

(KNOBELOCH et al., 2000; MAHLER et al., 2007). 
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A partir da década de 1980 foi constatado crescente interesse em sistemas de 

tratamento de efluentes visando a remoção biológica de N (BASSIN e DEZOTTI, 2011).  

A maior restrição nos limites de lançamento desses poluentes em corpos hídricos 

impulsionou e tem impulsionado a busca por novos processos tecnológicos de tratamento 

que apresentem menor custo e maior eficiência de remoção de poluentes de forma a 

transcender o uso de processos biológicos convencionais.  

 

2.2 – Remoção biológica de nitrogênio  

 

A Remoção Biológica de Nutrientes (RBN) se utiliza das reações metabólicas do 

ciclo biogeoquímico do N para decompor os compostos nitrogenados presentes em águas 

residuárias. Ela é considerada uma alternativa de tratamento economicamente mais viável 

que os processos de natureza físico-química utilizados para esse fim. Dentre as vantagens 

dos processos biológicos destacam-se o menor gasto energético e a não geração de lodo 

químico, considerado um passivo ambiental (PHILIPS, 2008; VAN LOOSDRECHT, 

2008). 

 A ação de consórcios microbianos na decomposição o N o transforma em formas 

mais estáveis na natureza. A sucessão dessas reações é realizada perante às diferentes 

condições ambientais, requeridas por cada grupo microbiano envolvido. A Figura (2-2) 

sumariza as possíveis reações do ciclo biogeoquímico do N a partir do NH4
+ presente no 

sistema. 

 

 

Figura 2-2: Ciclo biogeoquímico do nitrogênio a partir do NH4
+ presente no sistema                                            

(Fonte: Adaptado de Ye e Thomas, 2001). 
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Além da fração de NH4
+ representada no ciclo da Figura (2-2), o N orgânico 

presente é hidrolisado biologicamente e convertido a NHx pelo processo de amonificação, 

realizado por microrganismos hidrolíticos. A reação global e simplificada envolvida 

nesse processo é descrita pela Reação (2.2) (SUN et al., 2010).  

 

NH2COHN2 + H2O + 7H+ → 3NH4
+ + CO2                     (2.2) 

 

O NHx total, produzido pelas reações de amonificação, somado ao já presente na 

água residuária, é, em parte, assimilado pelos microrganismos para as reações de 

crescimento celular (síntese de aminoácidos). Estima-se que para cada 1 g de células 

(C5H7NO2) formadas, 0,12 g de NH4
+-N é assimilado. O restante do NHx pode ser oxidado 

a NO3
-, na etapa de nitrificação.  Na desnitrificação, o NO3

- pode ser reduzido a NO, N2O 

ou N2, formas gasosas liberadas para a atmosfera (METCALF & EDDY, 2003). Os 

tópicos a seguir abordam os fenômenos de nitrificação e desnitrificação, utilizados para 

processos de tratamento de efluentes que visam a remoção biológica de N. 

 

2.2.1 – Nitrificação 

 

A nitrificação é a etapa aeróbia e autotrófica de conversão biológica do N presente 

em águas, nela o N amoniacal é oxidado a NO3
- em duas etapas principais: a nitritação e 

a nitratação. A presença do O2 como aceptor final de elétrons da cadeia respiratória 

permite a reoxidação das coenzimas presentes nas células e, consequentemente, a 

produção de Adenosina Trifosfato (ATP), fonte energética da célula (BASSIN, 2012). 

Atualmente, três grupos de microrganismos conhecidos são responsáveis pelo 

processo de nitrificação: as Bactérias Oxidadoras de Amônio (BOA), as Arqueas 

Oxidadoras de Amônio (AOA) e as Bactérias Oxidadoras de Nitrito (BON) (KONNEKE 

et al., 2005).  

As BOA são as principais responsáveis pela oxidação do NH4
+ a NO2

- na etapa de 

nitritação. Esses organismos utilizam o NH4
+ como substrato inorgânico doador de 

elétrons, o carbono inorgânico (gás carbônico (CO2) ou íons bicarbonato (HCO3
-)) para 

síntese celular, além do O2 como aceptor final de elétrons. A reação global da nitritação 

é apresentada pela Reação Química (2.3) (BASSIN, 2012; ZOOPAS et al., 2016). 

 

NH4
+ + 𝟑/𝟐O2 → NO2

- + 2H+ + H2O        -ΔG° = -278 kJ/mol                      (2.3) 
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Mais especificamente, a etapa de nitritação envolve a conversão do NH4
+ ao 

intermediário hidroxilamina (NH2OH) por meio da enzima Amônio Mono-Oxigenase 

(AMO). Nessa etapa, dois elétrons são requeridos para a redução do O2 à água (H2O). 

Esses elétrons são fornecidos pela oxidação da NH2OH a NO2
- mediante a enzima 

Hidroxilamina Óxido-Redutase (HAO), etapa geradora de energia para as BOA 

(WRAGE et al., 2001). 

Quando a nitritação não ocorre completamente, o que pode ser causado, por 

exemplo, por baixos teores de oxigênio dissolvido (OD) no sistema, as BOA produzem 

NO e N2O como subprodutos da oxidação da NH2OH. Nesse caso, há a redução do 

crescimento celular (CERVANTES et al., 2000). Dessa forma, em função das condições 

operacionais do sistema e da conversão de NH2OH, existe a possibilidade de geração de 

N2O na nitritação.  

Algumas BOA podem realizar a desnitrificação autotrófica, também conhecida 

como desnitrificação nitrificante. Elas utilizam o NO2
- como aceptor final de elétrons e 

H+ ou NH4
+/NH3 como fonte doadora de elétrons, reduzindo o NO2

- a NO ou N2O (POTH 

and FOCHT, 1985; STEFANAKIS et al., 2014). 

Na nitratação, as BON realizam a oxidação do NO2
- a NO3

-
,
 etapa catalisada pela 

enzima Nitrito Óxido-Redutase (NiOR), utilizando o O2 como aceptor final de elétrons 

na cadeia respiratória. Essa é a etapa final da nitrificação convencional (WRAGE et al., 

2001). A Equação (2.4) representa essa transformação (ZOOPAS et al. 2016). 

 

NO2
- + 𝟏/𝟐 O2 → NO3

-                         -ΔG° = -73 kJ/mol                   (2.4) 

 

A Figura (2-3), adaptada de Li et al. (2017) e Ribeiro (2017), sumariza as etapas 

de nitritação e nitratação, apresentando as enzimas envolvidas em cada processo, os 

intermediários formados (NH2OH) e o NO e o N2O, considerados subprodutos das 

reações de oxidação da hidroxilamina e da desnitrificação autotrófica.  
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Figura 2-3: Mecanismos reacionais das etapas de nitritação e nitratação, explicitando a produção 

biológica do N2O, como subproduto da oxidação da hidroxilamina (I) e da desnitrificação 

autotrófica (II)  (Fonte: Adaptado de Li et al., 2017 e Ribeiro, 2017). 

 

A reação global da nitrificação é apresentada na Reação (2.5) (HENZE et al., 

1997, MADIGAN et al., 1997): 

 

NH4
+ + 2O2 → NO3

- + 2H+ + H2O  -ΔG° = -351 kJ/mol                  (2.5) 

 

De forma global, dois íons hidrônio (H+) são liberados e consomem parte da 

alcalinidade do meio (fornecida pela fonte de carbono inorgânico, também utilizado para 

o crescimento celular das bactérias autotróficas nitrificantes). Cada 1 g de NH4
+-N 

oxidado consome aproximadamente 8,7 g de HCO3
- em solução, o que em termos de 

alcalinidade correspondem a 7,1 g de CaCO3 (Carbonato de Cálcio). Portanto, durante o 

processo nitrificante pode se observar a redução do pH do meio (VON SPERLING, 1996; 

KOWALSKI et al., 2010) 

 A concentração de OD, o pH do meio, a temperatura, a alcalinidade, o tempo de 

retenção hidráulica (TRH) e o tempo de retenção de sólidos, além da relação C/N, são 

parâmetros importantes para que ocorra atividade nitrificante satisfatória (BASSIN e 

DEZOTTI, 2011).  

A faixa ótima de pH para a ocorrência da nitrificação está entre 7,0 e 8,5, sendo 

constatadas perdas significativas na atividade nitrificante em valores de pH inferiores a 

6,5 e superiores a 10 (PAINTER and LOVELESS, 1983). Já a temperatura que propicia 
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maior crescimento e atividade dos organismos nitrificantes varia entre 28 e 36 °C, com 

redução na atividade microbiana para valores superiores a 45 °C (SHARMA and 

AHLERT, 1977; SHORE et al., 2012)   

Na nitrificação completa são necessários aproximadamente 4,57 g de O2 por g de 

N oxidado, no qual 3,43 g são utilizados para a nitritação e 1,14 g de O2 para a nitratação. 

Na ausência ou em baixos teores de OD, a nitrificação parcial pode ser favorecida. As 

maiores taxas de crescimento das BOA e o maior consumo de O2 podem prejudicar o 

metabolismo das BON, consequentemente causando o acúmulo de NO2
- no meio 

(METCALF & EDDY, 2003). 

Elevadas relações C/N, associadas a baixas idades de lodo, também são 

prejudiciais à nitrificação. Nesse cenário, há a competição entre as bactérias aeróbias 

heterotróficas e as nitrificantes, sendo as heterotróficas favorecidas devido ao 

crescimento lento das nitrificantes (HANAKI et al., 1990, CHEN et al., 1991). O rápido 

desenvolvimento das bactérias heterotróficas consome grande parte do OD disponível 

para o crescimento das bactérias nitrificantes, desfavorecendo essas últimas. Tanto em 

sistemas com biomassa suspensa quanto nos com biofilmes, a relação C/N é um 

parâmetro crucial (TIJHUIS et al., 1994; VAN BENTHUM et al., 1997).   

Além disso, as bactérias nitrificantes são sensíveis a diversas condições do 

sistema, podendo ser inibidas por diversos fatores. A ausência ou excesso de NH4
+ ou 

NO2
-, a presença de compostos tóxicos, metais pesados e elevada salinidade podem ser 

fatores influenciadores do processo (FONSECA, 2016).  

No que tange à comunidade microbiana responsável pela nitrificação, as bactérias 

do gênero Nitrosomonas são comumente responsáveis pela nitritação, embora outros 

gêneros como Nitrosospira, Nitrosococcus, Nitrosovíbrio e Nitrosolobus possam realizar 

essa conversão. Por sua vez, os gêneros Nitrobacter e Nitrospira são os principais 

responsáveis pela nitratação (RITTMANN e McCARTY, 2001). 

Com a evolução das técnicas de biologia molecular, novos estudos se 

concentraram na identificação e na caracterização da função das arqueas na nitrificação, 

além dos grupos bacterianos tradicionais. Park et al. (2006) verificaram a presença desses 

organismos em sistemas de tratamento com remoção biológica de N que operavam com 

baixos teores de OD e elevados tempos de retenção de sólidos (0,1 a 2,0 mg O2/L e 15 a 

22 dias, respectivamente). 
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2.2.2 – Desnitrificação 

 

A desnitrificação é a etapa responsável pela remoção efetiva do N da fração 

líquida do efluente. Nela, ocorre a redução sequencial do nitrato a nitrito, óxido nítrico, 

óxido nitroso e nitrogênio molecular (NO3
- → NO2

- → NO → N2O → N2), produto final 

que é componente principal do ar atmosférico e cuja liberação não causa danos ambientais 

(BHUVANESH et al., 2013).  A Figura (2-4), adaptada de Li et al. (2017), apresenta as 

etapas da redução do N na desnitrificação, bem como as enzimas responsáveis por cada 

etapa. Pode se observar que o N2O, neste caso, é considerado um intermediário do 

processo de redução do N. 

 

 

Figura 2-4: Etapas de conversão do N na desnitrificação, onde o N2O é um intermediário do 

processo (Fonte: Adaptado de Li et al., 2017). 

 

Os microrganismos desnitrificantes, na ausência de O2, utilizam o NO3
-, o NO2

-

ou os óxidos de nitrogênio intermediários como aceptores finais de elétrons. Como 

doadores de elétrons, utilizam fontes internas de carbono orgânico, já presentes no meio 

aquoso, ou fontes adicionadas externamente, tais como o metanol, etanol, ácidos 

orgânicos voláteis e compostos aromáticos. Esses microrganismos são classificados como 

heterotróficos facultativos (QUEIROZ et al., 2011). 

 Cada etapa da desnitrificação é realizada por uma reação enzimática distinta. A 

Tabela (2-2), adaptada de Van Haandel & Van der Lubbe (2007) e Li (2014), sumariza 

as etapas de transformações envolvidas bem como as enzimas responsáveis. 
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Tabela 2-2: Etapas das reações enzimáticas envolvidas na desnitrificação. 

Etapa Reação Química 
Enzima 

responsável 

Equação 

nº 

Redução do nitrato 

a nitrito 
NO3

− + 2e− + 2H+ → NO2
− + H2O 

Nitrato 

Redutase 

(NaR) 

(2.6) 

Redução do nitrito 

a óxido nítrico 
NO2

- + e− + 2H+ → NO + H2O 

Nitrito 

Redutase 

(NIR) 

(2.7) 

Redução do óxido 

nítrico a óxido 

nitroso 

2NO + 2e− + 2H+ → N2O + H2O 

Óxido Nítrico 

Redutase    

(NOR) 

(2.8) 

Redução do óxido 

nitroso a 

nitrogênio 

molecular 

N2O + 2e− + 2H+ → N2 + H2O 

Óxido Nitroso 

Redutase    

(NOS) 

(2.9) 

Reação global 2NO3
- + 10e− + 12H+ → N2 + 6H2O - (2.10) 

Fonte: Adaptado de Van Haandel & Van der Lubbe, 2007 e Li, 2014. 

 

Diversos grupos bacterianos heterotróficos são capazes de realizar a 

desnitrificação, sendo alguns exemplos as dos gêneros Pseudomonas, Thiobacillus, 

Paracoccus, Naisseria Achromobacter, Aerobacter, Alcaligenes, Bacillus, 

Brevibacterium, Flavobacterium, Lactobacillus, Micrococcus, Proteus, Pseudomonas e 

Spirillum (METCALF & EDDY, 2003; KOREN et al., 2000). 

Para o favorecimento da desnitrificação, além da presença de matéria orgânica 

biodegradável, o ambiente deve apresentar condições anóxicas, ou seja, presença de NO3
- 

ou NO2
- e ausência ou diminutos teores de OD. Na presença de matéria orgânica e de 

elevadas concentrações de O2, a respiração celular aeróbia é majoritariamente realizada 

(WIESMANN et al., 2007).  

A desnitrificação, no tratamento de águas residuárias, pode ser afetada por 

diversas condições do sistema, sendo algumas delas: o teor de OD, a temperatura, a 

relação C/N, o pH, as concentrações de NO3
- e NO2

- e o TRH (SONG et al., 2020).  

Concentrações de OD superiores a 0,5 mg O2/L afetam negativamente a taxa de 

desnitrificação, enquanto concentrações menores que 0,2 mg O2/L são consideradas 

ideais para o processo (VAN HAANDEL & VAN DER LUBBE, 2007). As reduzidas 

concentrações de OD podem ser alcançadas pelo crescimento dos microrganismos 

heterotróficos aeróbios que consomem OD do sistema e assimilam parte da matéria 

orgânica (CHRISTENSSON et al., 1994; BOLZONELLA et al., 2001).  
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A faixa de temperatura mesofílica (25 a 35 ºC) é considerada ótima para os 

organismos desnitrificantes e o pH do meio deve se manter em torno de 7 a 8 (WANG et 

al., 1995; GLASS & SILVERSTEIN, 1998).   

A relação C/N que confere completa desnitrificação ao sistema varia entre 4 e 15 

g DQO/ g NO3
--N (ZHEN et al., 2007; GE et al., 2012; HU et al., 2019). Quando elevadas 

cargas de NO3
- são aplicadas ao sistema, a desnitrificação pode ser inibida. Nessas 

condições, ocorre o acúmulo de espécies como o NO2
- e o ácido nitroso (HNO2), que 

podem inativar as enzimas envolvidas no processo. Em alguns casos, há também a 

possibilidade de redução dissimilatória de nitrato a amônia (conversão biológica do NO3
- 

a NH3)
 que, quando acumulada no sistema, também é nociva a microbiota (HU et al., 

2011; VACKOVÁ et al., 2011). 

 Frente às condições operacionais da desnitrificação, a geração e o acúmulo de 

N2O pode ser acentuado, uma vez que a redução do N2O a N2 é uma etapa intrínseca ao 

processo. Contudo, devido à ausência de aeração, parte do N2O produzido nessa etapa 

pode se manter solubilizado e ser emitido somente na etapa aerada, onde há a 

transferência forçada do N2O dissolvido para a fase gasosa que permeia a coluna de 

líquido do reator, fenômeno conhecido como air stripping.  

 

2.2.3 – Novos processos para a remoção biológica de N 

 

O processo convencional de remoção de N é realizado através da combinação 

clássica entre a nitrificação e a desnitrificação completa. Apesar de ainda ser a opção mais 

difundida e utilizada em grandes escalas de tratamento, a estratégia clássica apresenta as 

seguintes desvantagens: elevado custo energético com aeração na nitrificação, alta 

produção de biomassa na desnitrificação, além da emissão de N2O. Segundo Bassin 

(2012), a remoção biológica de N convencional é satisfatória quando utilizada para tratar 

correntes com baixas concentrações de N.  

Os novos processos podem ser empregados para suprir a baixa eficiência do 

processo convencional frente a efluentes com elevadas concentrações de N e baixa ou 

nula carga orgânica. Correntes secundárias da planta (side stream), tais como o efluente 

de digestores de lodo, além de efluentes de indústrias farmacêuticas, de curtume e 

abatedouro, são exemplos de correntes com elevadas cargas nitrogenadas e que, 

consequentemente, necessitam de processos que removam elevadas quantidades de N. 



18 

 

Algumas adaptações dessas novas tecnologias já foram inclusive estudadas para o 

tratamento de correntes primárias em ETE (BASSIN, 2011a).  

A adoção da nitritação parcial é uma alternativa adotada nos novos processos de 

remoção de N. Ela é responsável pela conversão de aproximadamente 50 % do NH4
+-N a 

NO2
--N e apresenta economia energética de 25 % frente à nitrificação convencional. O 

ganho é justificado pela redução nos teores de O2, o que controla a atividade das BON, 

impedindo a oxidação do NO2
- a NO3

- (SANCHEZ et al., 2014). 

Após a nitritação parcial, é possível realizar tanto a desnitrificação quanto a 

oxidação anaeróbia do NH4
+, conhecida como anammox (do inglês, anaerobic ammonium 

oxidation). Caso seja realizada a desnitrificação, a nitrificação parcial proverá redução de 

40 % da Demanda Química de Oxigênio (DQO) requerida pelo sistema, devido à 

eliminação da etapa heterotrófica de conversão de NO3
- a NO2

-. Caso seja necessário a 

adição de fonte de carbono orgânico nesta etapa, ela será inferior ao requerido em 

condições de redução de NO3
-, gerando maior economia para o processo 

(KATSOGIANNIS et al., 2003). 

A economia é ainda maior quando se utiliza o processo anammox como etapa 

posterior à nitritação parcial. Por ser uma tecnologia de remoção de N autotrófica e 

anaeróbia, não requer reposição de fonte de carbono ou de aeração do sistema. A redução 

dos custos também é relacionada à redução de lodo produzido, uma vez que o crescimento 

dos organismos anammox é lento frente aos heterotróficos (SANCHEZ et al., 2014). 

Os organismos anammox são autotróficos, capazes de utilizar o NH4
+ como 

substrato doador de elétrons e NO2
- como aceptor final de elétrons em proporções 

estequiométricas de 1:1 (STROUS et al., 1998; BRANDES et al., 2007). A Figura (2-5), 

adaptada de Sanchez et al. (2014), representa o processo de nitrificação parcial 

prosseguido do anammox. 

 

 

Figura 2-5: Etapas do processo de nitritação parcial - anammox                                              
(Fonte: Adaptado de Sanchez et al., 2014). 
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No âmbito de emissões de gases de efeito estufa, o processo anammox é 

promissor, uma vez que não produz N2O. Esse gás pode ser emitido apenas durante a 

etapa de nitritação parcial, etapa prévia à reação anammox (SANCHEZ et al., 2014). 

Apesar da maior emissão, deve-se ressaltar que os processos convencionais de 

RBN são mais robustos quanto ao controle de variáveis operacionais, enquanto que os 

novos processos demandam de estratégias mais complexas e maior monitoramento dos 

parâmetros operacionais. Variáveis como temperatura, pH, TRH e TRS, OD, 

concentração de NH4
+ e de NO2

-, devem ser controladas em faixas mais específicas para 

que a nitritação parcial seja realizada e o processo anammox se desenvolva de forma 

eficaz (HELLINGA et al., 1998).  

 

2.3 – Sistemas de tratamento utilizados para a remoção biológica de N em 

águas residuárias  

 

 Diversos processos de tratamento podem ser utilizados para a remoção de matéria 

orgânica e de N. Uma classificação comum toma por base a forma como a biomassa se 

apresenta no reator, distinguindo-se os processos com biomassa suspensa, cujos 

microrganismos se encontram na forma de flocos microbianos, dispersos no reator, dos 

processos com biomassa aderida, em que os organismos formam biofilmes microbianos, 

se fixando em alguma superfície ou se auto imobilizando (BASSIN, 2012). 

 A Tabela (2-3), adaptada de Bassin e Dezotti, (2008), sumariza alguns processos 

de tratamento que fazem uso da biomassa suspensa e também da biomassa aderida, sendo 

os reatores de lodo ativado e suas variantes, os filtros biológicos, o reator com batelada 

sequencial (RBS) e o reatores de leito móvel com biofilme (MBBR) alguns dos mais 

estudados quando se opta por realizar a remoção biológica de nutrientes. 
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Tabela 2-3: Exemplos de tecnologias de tratamento e suas classificações quanto a forma de 

desenvolvimento da biomassa no sistema. 

Processos de Tratamento 

Biomassa Suspensa Biomassa aderida 

Lodos ativados 

 

Lagoas 

 

Reatores com membranas 

(Membrane Bio Reactor-

MBR) 

 

Reatores com Bateladas 

Sequenciais (RBS) 

 

Reatores anaeróbios com 

fluxo ascendente e manta de 

lodo (UASB) 

Suporte fixo Suporte móvel 

Filtros biológicos 

 

Reatores de Leito Fixo 

Submersos 

 

Reatores de leito 

fluidizado 

 

Biodiscos 

 

Reatores de Leito 

Móvel com Biofilme 

(MBBR) 

 

Reatores Air Lift 

Fonte: Adaptado de BASSIN & DEZOTTI, 2008. 

 

 O desenvolvimento das tecnologias com biomassa aderida advém da necessidade 

de implantação de sistemas mais compactos que os de biomassa suspensa. A maior 

compactação é atrelada à maior quantidade dos sólidos (microrganismos) organizados 

nos chamados biofilmes microbianos. Além disso, a formação do biofilme nos suportes, 

que possuem elevada área superficial, impede que grande parte do sólido seja carreado 

junto com o fluxo de líquido, proporcionando também menor área na etapa de decantação 

da planta e reduzindo etapas de retorno de lodo biológico para o tratamento secundário 

(PASTORELLI et al., 1999).  

Devido ao maior tempo de crescimento requerido pelos organismos nitrificantes, 

sistemas que utilizam biomassa suspensa necessitam de elevados tempos de retenção de 

sólidos, consequentemente, podem carecer de elevados volumes e áreas para serem 

eficientes em termos de remoção de N. Em sistemas com biomassa aderida, a obtenção 

de um maior tempo de sólidos é facilitada, favorecendo a ocorrência dos processos de 

RBN em sistemas menores e com menores TRH.  

Visto a grande disponibilidade de processos, nos tópicos a seguir, as tecnologias 

de lodo ativado e MBBR (essa última, avaliada nessa pesquisa) serão abordadas de forma 

mais específica. 
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2.3.1 – Sistemas de RBN com biomassa suspensa 

 

A tecnologia de tratamento biológico com biomassa suspensa que vem sendo 

amplamente aperfeiçoada e estudada é a de lodos ativados. Nela, a degradação da matéria 

orgânica e dos nutrientes é realizada por culturas mistas de microrganismos, incluindo 

bactérias, protozoários e fungos, organizados em flocos suspensos no reator.  

Quando se objetiva essencialmente a remoção de matéria orgânica, o sistema de 

lodos ativados consiste no tratamento secundário convencional, composto por um tanque 

de aeração e um decantador secundário (VON SPERLING, 2005). No tanque de aeração 

ocorre a decomposição da matéria orgânica e, consequentemente, a geração do lodo 

biológico proveniente do crescimento celular. No decantador, o lodo gerado na etapa 

anterior é separado por sedimentação, clarificando o efluente. Parte do lodo sedimentado 

é recirculado para o tanque de aeração de modo a garantir uma adequada concentração de 

sólidos suspensos voláteis, e o excesso de lodo é descartado, podendo ser estabilizado em 

digestores anaeróbios, por exemplo (BASSIN, 2012). O efluente gerado nos digestores 

possui baixa carga orgânica, elevada concentração de amônia e quando tratado 

biologicamente pode ser potencial gerador de N2O (DI TRAPANI et al., 2014). 

Quando também se deseja realizar a remoção de N em lodos ativados, algumas 

modificações devem ser efetuadas de modo que a mesma possa ser completa e superior à 

obtida apenas através da assimilação microbiana para crescimento celular (CAO, 2014). 

Esses processos podem operar em estágio único (single stage) ou em múltiplos estágios 

(multi stages). Além disso, nesses sistemas a desnitrificação pode ser realizada prévia ou 

posteriormente à nitrificação (VON SPERLING, 2002). 

Nos processos de pré-desnitrificação, é necessário a adição de uma zona anóxica 

à montante da zona aeróbia tradicional do lodo ativado. A zona anóxica é responsável 

pela desnitrificação, utilizando como fonte de carbono a própria matéria orgânica contida 

no afluente. Devido à necessidade de NO3
- como aceptor final de elétrons para a 

desnitrificação, esse reator também deve ser alimentado com a corrente de saída do reator 

aeróbio, que possui maiores teores de NO3
-, o que é realizado através de sistema de reciclo 

interno.  

O reator aeróbio, além de consumir N-amoniacal e proporcionar níveis apreciáveis 

de NO3
- ao reator de pré-desnitrificação, também é responsável por estabilizar a matéria 

orgânica biodegradável remanescente através do metabolismo dos microrganismos 

heterotróficos aeróbios (VON SPERLING, 2007b; BASSIN & DEZOTTI, 2008). A 
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Figura (2-6), representa a configuração operacional do sistema de pré-desnitrificação 

conhecido como processo Ludzack-Ettinger modificado. 

 

 

Figura 2-6: Esquema do sistema de pré-desnitrificação, também denominado Ludzack-Ettinger 

modificado (Fonte: Adaptado de Desloover et al. 2012). 

 

A recirculação interna é o parâmetro crucial para a eficiência do processo. Valores 

elevados, por volta de 400 vezes a vazão afluente, são requeridos para atingir elevada 

remoção de nitrogênio total. Apesar da desvantagem associada à necessidade de 

implantação de um sistema de reciclo, a configuração de pré-desnitrificação apresenta a 

vantagem de alcançar eficiências de desnitrificação elevadas, devido à alta carga orgânica 

oriunda do afluente do processo (JORDÃO; PESSOA, 2014).    

No sistema pós-desnitrificação, a zona aeróbia precede a zona anóxica. Devido às 

condições aeróbias, parte da carga orgânica é consumida antes da etapa de desnitrificação, 

prejudicando a eficiência dessa etapa, que pode ocorrer em condições de metabolismo 

endógeno, menos eficiente (VON SPERLING, 2002; JORDÃO; PESSOA, 2014).   

A adição de fonte de carbono externa (geralmente fontes de carbonos simples e de 

baixo custo, como, por exemplo, o metanol) é a opção mais utilizada para o aumento de 

eficiência de desnitrificação nessa configuração. A Figura (2-7) representa a configuração 

operacional de um sistema de pós-desnitrificação, também referido como processo 

Whurman. 
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Figura 2-7: Esquemático de sistema de pós-desnitrificação, também conhecido como processo 

Whurman (Fonte: Adaptado de Desloover et al., 2010). 

 

Quando se realiza a pós-desnitrificação, existe a possiblidade de se promover a 

nitrificação incompleta como alternativa para reduzir a DQO requerida na desnitrificação. 

Geralmente essa estratégia é realizada em efluentes com baixas cargas orgânicas, porém 

pode acarretar em maiores produções e emissões de N2O (TURK; MAVINIC, 1986). 

 

2.3.2 – Sistemas de RBN com biomassa aderida 

 

A utilização de sistemas de RBN com biomassa aderida advém da necessidade de 

processos mais compactos, que buscam superar algumas restrições observadas nos 

processos que utilizam biomassa suspensa, por exemplo, as relacionadas à remoção de 

altas cargas de N.  

A redução do espaço físico está atrelada à maior área específica disponível para o 

crescimento microbiano e ao maior tempo de retenção de sólidos que estes sistemas 

possuem. Além de remoção de matéria orgânica, os filmes microbianos formados são 

capazes de realizar tanto a nitrificação quanto a desnitrificação de forma simultânea em 

determinadas condições operacionais. 

 

2.3.3 – Formação de biofilmes microbianos em sistemas de tratamento de 

águas residuárias 

 

Segundo Morgenroth (2008a), o biofilme microbiano pode ser definido como um 

agregado denso composto por diversos grupos microbianos aderidos a um suporte sólido 

de natureza diversa, como por exemplo: cascalho, plástico, biomateriais, entre outros. A 

estrutura do biofilme é complexa, composta por uma matriz de substâncias excretadas 

pelos organismos ativos (responsável pela estrutura e adesão do biofilme), as substâncias 



24 

 

poliméricas extracelulares (EPS) ou exopolissacarídeos, água, materiais particulados 

insolúveis, materiais adsorvidos e a biomassa ativa.  

A formação do biofilme ocorre como mecanismo de defesa frente a condições 

adversas, tais como: presença de compostos tóxicos ou inibidores, sistemas com baixa 

disponibilidade de substrato ou com elevados fluxos de escoamento (STOODLEY et al., 

2002; FLEMMING et al., 2016). Essas condições são comumente observadas em 

sistemas de tratamento de efluentes e corroboram para a aplicabilidade de sistemas com 

biofilme como uma tecnologia promissora (NICOLELLA et al., 2000; HENZE et al., 

2008). O aglomerado formado é resistente à desidratação, devido à alta hidratação da 

matriz de EPS, e resistente a organismos predadores, como protozoários (BASSIN & 

DEZOTTI, 2008).    

A Figura (2-8) apresenta as etapas de formação do biofilme. Em (1) os 

microrganismos planctônicos interagem de forma branda (interações covalentes) com a 

superfície. Com a adesão inicial, algumas características de motilidade são perdidas e se 

tem início da produção e liberação das EPS, apresentada em (2). Com as primeiras 

camadas fixadas, inicia-se o processo de maturação (3), e outras camadas do biofilme são 

formadas através do crescimento celular dos organismos presentes que também produzem 

as EPS. Por ações físicas externas, bem como por morte celular, parte do aglomerado 

pode ser desprendido (4), se estagnar em outro ponto e reiniciar o processo de formação 

do biofilme.  

 

 

Figura 2-8: Etapas de formação do biofilme microbiano acompanhada de fotomicrografias 
(Fonte: Adaptado de Hadla, 2018). 
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Estudos recentes também focam no desenvolvimento de superfícies 

condicionadas que proporcionem melhor adesão dos microrganismos aos suportes. Zhao 

et al. (2019) apresentaram uma revisão sobre novos suportes com modificações 

estruturais, na qual é citado que o uso de superfícies condicionadas com doadores de 

elétrons de liberação lenta favorece o crescimento dos microrganismos desnitrificantes 

em sistemas com biofilmes, e possibilita a ocorrência de nitrificação e desnitrificação 

simultânea (NDS) em sistemas com baixos teores de matéria orgânica disponível.  

Liu et al. (2018) utilizaram superfícies plásticas condicionadas com pó de bambu 

em biofiltros desnitrificantes, para tratamento de efluentes de aquicultura. Esse substrato 

condicionado reduziu o tempo de formação do biofilme e favoreceu a remoção de NO3
-. 

Houve a redução de 60 para 18 dias para a formação do filme microbiano, além da taxa 

de remoção de 0,68 ± 0,03 kg NO3
--N/(m³.d) obtida sem acúmulo de NO2

- e baixo 

acúmulo de NH4
+.   

A matriz de exopolissacarídeos proporciona o transporte dos compostos 

dissolvidos em solução para o interior do biofilme e a difusão dos metabólitos produzidos 

internamente para a solução (VROOM et al., 1999). A diferença entre a concentração dos 

componentes no biofilme e as concentrações no seio do fluido também acarreta na 

estratificação da comunidade microbiana, e em função da espessura do biofilme, 

diferentes rotas metabólicas podem ocorrer simultaneamente (SABBA et al., 2018).  

No que tange à remoção de N, o biofilme pode proporcionar a NDS, devido à 

limitação da difusão de O2 em sua estrutura, o que melhora o desempenho da remoção de 

NT. Os reatores de leito móvel com biofilme (MBBR), descritos na próxima seção, são 

sistemas capazes de realizar estes processos (YANG et al., 2010; SEIFI e 

FAZAELIPOOR, 2012; CAO et al., 2017). 

 

2.3.4 – Reatores de leito móvel com biofilme (Moving Bed Biofilm Reactor -

MBBR) 

 

 Dentre as diferentes possibilidades de tratamento utilizando reatores com 

biomassa aderida, o reator de leito móvel com biofilme (Moving Bed Biofilm Reactor – 

MBBR) vem se mostrado promissor e bastante estudado, inclusive para a remoção de N. 

Segundo Ødegaard (2006), a tecnologia se baseia na fluidização dos suportes de 

imobilização microbiana, o que impede a formação de zonas de estratificação de substrato 
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disponível para os microrganismos do biofilme ao longo do reator, uma vez que há maior 

mistura no sistema.  

Os suportes de crescimento do biofilme, também chamados de biomedia, possuem 

densidade pouco menor que a da água, além de elevada área superficial. Na Figura (2-9) 

é possível observar a configuração de dois sistemas MBBR, um aeróbio em que a aeração 

é responsável pela fluidização dos suportes, e outro anóxico/anaeróbio, cuja agitação é 

realizada por meio de um misturador mecânico. 

 

       

Figura 2-9: Esquema de reatores MBBR aeróbio à esquerda e anóxico/anaeróbio à direita      
(Fonte: Adaptada de Rusten et al., 2006). 

   

 O MBBR pode apresentar robustez e vantagens frente aos processos de lodos 

ativados. Por possuírem maiores áreas específicas, proporcionam maior grau de 

compactação das plantas, quando comparados aos processos de lodos ativados e com 

sistemas que utilizam biomassa aderida em suportes fixos (RUSTEN et al., 2006). 

São vantagens desse sistema:  redução de espaço em comparação ao sistema de 

lodos ativados, a facilidade na atualização de instalações já existentes, redução de espaços 

mortos e a não ocorrência dos problemas de colmatação nos reatores (muito comuns em 

sistemas de leito fixo, como filtros biológicos), facilidade na limpeza e a ausência de 

retrolavagem, aumento do tempo de retenção de sólidos para organismos de crescimento 

lento e recuperação mais rápida após condições extremas de carga (RUSTEN et al., 1995; 

ØDEGAARD et al., 1994; JAHREN et al., 2002; KHAN et al., 2011).   

Como a grande maioria dos processos com biofilme, o MBBR também reduz a 

presença de bactérias filamentosas, atenuando os problemas de baixa sedimentação na 

etapa de separação do lodo, tornando-a mais compacta e menos onerosa (LAPARA et al., 

2001).  
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 Dentre as desvantagens inerentes ao processo MBBR, pode-se citar o elevado 

custo energético atrelado à demanda de aeração necessária para a fluidização do sistema, 

além da hidrodinâmica do reator, que deve ser projetado de modo a reduzir zonas de 

estagnação (BASSIN e DEZOTTI, 2011). Por serem patenteados, alguns suportes 

possuem alto custo, contudo, com o advento dos biomateriais, existe a tendência de 

produção de novos suportes com baixo custo (HE et al., 2018). 

 O projeto do sistema deve ser baseado na área superficial efetiva, levando em 

conta o formato e tamanho dos suportes. Os suportes utilizados devem ser moldados para 

maximizar o crescimento da comunidade microbiana, protegendo o biofilme de abrasão 

(ØDEGAARD et al., 2000). A Tabela (2-4) apresenta características de alguns suportes 

para adesão dos microrganismos utilizados em sistemas de MBBR.   

A escolha do suporte também deve levar em consideração qual o tipo de processo 

a ser realizado. Para um biofilme heterotrófico aeróbio, de crescimento rápido, a presença 

de aberturas maiores é indicada devido à redução da perda da área superficial causada 

pelo entupimento por crescimento excessivo dos microrganismos. Tal situação poderia 

causar zonas com pouca concentração de OD e de substratos ocasionando um biofilme 

inativo (BIASE et al., 2019).  

Biofilmes autotróficos, de crescimento lento, se beneficiam de aberturas menores 

e áreas superficiais maiores, o que controla a espessura do biofilme ativo, gerando maior 

transferência de massa e maiores taxas de atividade específicas (TORRESI et al., 2017).  

Biase et al. (2019) citaram que suportes porosos de adesão fixa, apesar de serem 

indicados para processos autotróficos, sofrem com o entupimento dos poros, ocasionado 

pela biomassa inativa ou por incrustações de sólidos inorgânicos pouco solúveis. Nesses 

casos, há a redução significativa da área superficial que fica restrita somente à superfície 

plana do suporte.
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Tabela 2-4: Diferentes suportes usados para o crescimento microbiano em sistemas MBBR.  

Suporte  

Área 

superficial 

(m²/m³) 

Diâmetro 

nominal 

(mm) 

Imagem 

 

Suporte  

Área 

superficial 

(m²/m³) 

Diâmetro 

nominal 

(mm) 

Imagem 

K1 500 7,1 

 

 

Headworks  

AC450 
402 - 

 

K2 350 15 

 

 

Headworks  

AC920 
680 - 

 

K3 500 25 

 

 

Mutag 

BioChipTM 
3000 - 

 

K5 800 25 

 

 

Warden 

Biomedia Biofil 
135 - 

 

F3 200 46 

 

 

Warden 

Biomedia 

Biopipe 

500 - 

 

BiofilmChip 

M 
1200 48 

 

 

Warden 

Biomedia 

Bioball 

220 - 

 

Fonte: Adaptado de Biase et al., 2019.
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Um importante parâmetro de operação e projeto do MBBR é a razão de recheio 

(Vs/VR). Ela é definida como a razão entre o volume de suportes utilizados (Vs) e o 

volume total do reator (VR). Através da variação desse parâmetro, é possível se obter 

maiores concentrações de biomassa aderida. Segundo Rusten et al. (2006), razões de 

enchimento entre 40 e 60 % são recomentadas, além disso, valores superiores a 70 % não 

são aconselhados por acarretarem problemas de fluidização no reator. A razão de 

enchimento ideal combinada a um sistema de aeração/agitação satisfatório e condições 

hidrodinâmicas adequadas auxilia na renovação da biomassa aderida, de modo a mantê-

la sempre ativa. 

O TRH também é um parâmetro importante a ser controlado nos reatores MBBR. 

Para sistemas que visam a remoção intencional de N, maiores TRH devem ser aplicados, 

especialmente quando se trata de sistemas com elevadas cargas orgânicas. Neles, 

primeiramente, ocorre o desenvolvimento das bactérias heterotróficas, no qual as 

velocidades de crescimento são muito superiores às das nitrificantes (BASSIN, 2011a).  

O desempenho dos reatores é afetado pelo pH do afluente a ser tratado, bem como 

pela temperatura ambiente e por choques de cargas aplicadas (ASHKANANI et al., 

2019). Houda et al. (2015) apresentaram que a remoção de NH4
+ em águas residuárias 

utilizando MBBR sofreu influência da carga amoniacal aplicada e da temperatura. Foi 

observada uma maior remoção em baixa concentração de amônio (20,52 ± 4,89 mg N/L) 

e temperatura na faixa de 35,45 ± 3,18 °C.  

O teor de sólidos suspensos voláteis (SSV) no MBBR é baixo e muitas vezes a 

remoção de poluentes atribuída a esta parcela de microrganismos é desconsiderada. No 

entanto, em algumas situações, o papel desempenhado pelos organismos suspensos pode 

ser relevante. Bassin et al. (2016) avaliaram a atividade heterotrófica de frações de 

biomassa suspensa e aderida em sistemas MBBR sujeitos a cargas orgânicas moderadas e 

altas. Eficiências de remoção de DQO e NH4
+-N superiores a 90 % foram observadas para 

cargas de até 12,8 g DQO/(m².d) e 0,8 g N/(m².d). O aumento da carga orgânica acarretou 

no acréscimo considerável da fração de SSV. Em baixas cargas, os teores de SSV eram 

de aproximadamente 10 – 20 % dos sólidos voláteis totais (SVT) do reator, enquanto que 

para maiores cargas, passaram a representar aproximadamente 28 – 48 % dos SVT, a 

depender do tipo de suporte estudado.  

 Nos tópicos seguintes, serão apresentados referenciais teóricos acerca do N2O, 

explicitando, além da problemática, os mecanismos de produção do gás em sistemas com 
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biomassa aderida, os fatores responsáveis pela geração e as possíveis medidas 

mitigadoras aplicadas com a intenção de realização de processos mais sustentáveis. 

 

2.4 – Óxido nitroso (N2O) 

 

2.4.1 – Panorama ambiental e fontes de emissão 

 

Segundo o Programa das Nações Unidas para o Meio Ambiente (United Nations 

Environment Programme - UNEP) 2013, o N2O é encontrado naturalmente em 

concentrações traços somente na atmosfera terrestre. Ele faz parte do ciclo biogeoquímico 

do N e é majoritariamente produzido pelas vias metabólicas naturais dos processos de 

degradação microbiológica, contudo, o aumento da sua concentração na atmosfera sofre 

grande influência das ações antrópicas. 

O aumento considerável da concentração desse gás na atmosfera se deu a partir 

do período posterior à revolução industrial. Os valores anteriores a essa época se 

encontravam na faixa de 270 ppb (partes por bilhão) e chegaram a 280 ppb no início do 

século XX. O advento do processo Haber-Bosch e o maior do uso de fertilizantes 

nitrogenados na agricultura, provocou o incremento gradual na concentração de N2O na 

atmosfera, alcançando na década de 1960 valores de aproximadamente 293 ppb 

(MACHIDA et al., 1995; FLÜCKIGER et al., 1999).  A Figura (2-10) apresenta a 

evolução da concentração desse gás ao longo do período pré-revolução industrial até os 

anos 2000. 

 

 

Figura 2-10: Evolução da concentração de N2O a partir do início do período da revolução 

industrial até os anos 2000 (Fonte: Adaptado de UNEP, 2013). 
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A Administração Oceânica e Atmosférica Nacional dos Estados Unidos (National 

Oceanic and Atmospheric Administration - NOAA) reporta que a concentração de N2O na 

atmosfera em 2020 se aproximou de 332,5 ppb, apresentando crescimento linear de 0,2 a 

0,3 % ao ano desde a década de 1980. A Figura (2-11) mostra o aumento linear da 

concentração de N2O até o ano de 2020. 

 

 

Figura 2-11: Crescimento linear da concentração de N2O a partir da década de 1980 até o ano de 

2020 (Fonte: Adaptado de NOAA, 2020). 

 

O N2O é o gás que mais contribui para a depleção da camada de ozônio, além de 

ser o terceiro gás atmosférico com maior contribuição para o efeito estufa, atrás somente 

do gás carbônico (CO2) e do metano (CH4) (UNEP, 2013).  

O potencial de aquecimento global de um gás de efeito estufa (GEE) está 

relacionado à sua capacidade de absorção da radiação infravermelha emitida pela 

superfície terrestre. Sendo assim, maiores concentrações de N2O na atmosfera contribuem 

para o aumento da temperatura da troposfera (VITOUSEK et al., 1997; EPA, 2010).  A 

contribuição do N2O como gás estufa é significativa por ele possuir potencial de 

aquecimento global (Global Warming Potential - GWP) 265 vezes superior ao GWP do 

CO2 e 9,5 vezes maior que o do CH4 (IPCC, 2014). 

Segundo o relatório do IPCC (2013), o N2O emitido na atmosfera possui valor 

médio de forçamento radioativo de 0,17 W/m². Esse parâmetro pode ser entendido como 

a medida da influência que um agente causador de mudança climática exerce sobre o 

balanço de energia da terra. Um valor de forçamento radioativo positivo significa que o 

parâmetro analisado contribui positivamente para o aquecimento da troposfera e para o 

aumento da temperatura média global do planeta (UNEP, 2013).  

Esse valor de forçamento radioativo é considerado baixo quando comparado ao do 

CO2, devido a menor concentração do N2O na atmosfera, 332 ppb frente a 400 partes por 
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milhão (ppm) do CO2. Porém, o aumento da concentração de N2O e a ausência de medidas 

mitigadoras para a emissão deste gás colaboraram para o aumento de 35 a 70 % do valor 

de forçamento radioativo em 30 anos (UNEP, 2013; RIBEIRO, 2017). A Figura (2-12) 

apresenta a projeção dos valores de forçamento radioativo do N2O até 2050. 

 

 

Figura 2-12: Projeções estimadas para os valores de forçamento radioativo do N2O até o ano de 

2050 (Fonte: Adaptado de UNEP, 2013). 

  

O N2O possui elevado tempo de permanência na atmosfera, em média de 114 a 

120 anos, e não possui sumidouros naturais a níveis de troposfera, ao contrário do CO2 

que é em parte sequestrado pelos biomas, algas e possui considerável índice de dissolução 

nos oceanos. Por essas razões, a estabilidade do N2O no ambiente é outro fator que gera 

preocupação acerca do aumento de suas emissões (FORSTER et al., 2007; BRAKER & 

CONRAD, 2011; SCHREIBER et al., 2012). 

  Esse gás também participa indiretamente do consumo do ozônio (O3) 

estratosférico. Parte do N2O presente na troposfera alcança a estratosfera, onde 

aproximadamente 90 % é decomposto através de reações de fotólise. Dos 10 % restantes, 

aproximadamente 4 % é convertido a NO e reage com o O3 através de reações catalíticas. 

As reações (2.11) a (2.17) são as envolvidas nesse processo (RAVISHANKARA et al., 

2009).  

 

Reações de decomposição N2O na atmosfera: 

N2O + hυ  N2 + O   (para λ <300 nn)      (2.11) 

N2O + O(¹D)  N2 + O2                                                                                            (2.12) 

N2O + O(¹D)   2NO                                                                                                (2.13) 
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Consumo do ozônio na estratosfera: 

O3
 + hυ  O(¹D)  + O2  (para λ <320 nn)      (2.14) 

NO + O3  NO2 + O2                                                                                                (2.15) 

NO2
 + hυ  NO + O                                                                                                    (2.16)      

O3  O2 + O                                                                                                              (2.17) 

 

Ravishankara et al. (2009) e Desloover (2012) afirmaram que o N2O pode ser 

considerado a maior ameaça para a camada de ozônio do século XXI, considerando-o 

como o substituto aos clorofluorcarbonos (CFC). A redução na concentração dos CFC na 

atmosfera se deve da inclusão deste grupo de gases no Protocolo de Montreal, tratado 

internacional que visou gerar ações mitigadoras para emissões de gases nocivos à camada 

de ozônio e que atualmente ainda não contempla a emissão de N2O (CHIPPERFIELD, 

2009; TÔSTO, 2014).  

A Figura (2-13), adaptada de UNEP (2013), apresenta uma projeção da quantidade 

de N2O e CFC, em Kilotonelada por ano (Kt/ano) gerados do ano de 1970 até 2100, na 

qual se observa o crescimento das emissões do N2O e a redução significativa na 

concentração de CFC na atmosfera desde a sua inclusão no Protocolo de Montreal.   

 

 

Figura 2-13: Perfis de geração de N2O e CFCs entre os anos de 1970 e 2100                             
(Fonte: Adaptado de UNEP, 2013). 

 

O IPCC (2007) citou que o somatório das fontes de emissões naturais de N2O 

totalizou, neste ano, aproximadamente 11,0 Tg N2O-N. Dessa parcela, as contribuições 

terrestres eram majoritárias (aproximadamente 6,6 Tg N2O-N/ano), seguida das marinhas 

(3,8 Tg N2O-N/ano), e, por fim, das atmosféricas, com 0,6 Tg N2O-N/ano. Vale ressaltar 
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que as emissões naturais não são responsáveis pelo aumento significativo da concentração 

de N2O no planeta e sim as de origem antropogênica (UNEP, 2013). 

A atividade antrópica, em 2013, era responsável por emitir por volta de 36 % do 

total de N2O liberado na atmosfera (17,2 Tg N2O-N/ano), sendo as atividades agrícolas 

responsáveis pela maior parcela de emissões antropogênicas, cerca de 4,1 Tg N2O-N/Ano 

(3,8 – 6,8 Tg N2O-N/Ano) ou 66 % do total antropogênico. A atividade industrial, 

majoritariamente a produção de ácido adípico e nítrico, somada à queima de combustíveis 

fósseis, foi responsável por cerca 15 % das emissões antrópicas (0,9 Tg N2O-N/Ano).  

Outras fontes de emissão importantes, tais como as relacionadas às queimas de 

biomassa vegetal, contribuíram com aproximadamente 11 % do total antrópico (0,5 – 1,7 

Tg N2O-N/Ano). A emissão causada pelos processos de tratamento de efluentes foi de 

cerca 0,2 Tg N2O-N/Ano (3 % das emissões antropogênicas), a deposição de compostos 

nitrogenados no oceano contribuiu com 0,2 Tg N2O-N/Ano, enquanto os sistemas de 

aquicultura e a geração de N2O pelo uso de solventes, somados, emitiram cerca de 0,1 Tg 

N2O-N/Ano (UNEP, 2013).  

A Figura (2-14) sumariza as principais fontes de emissão de N2O, destacando as 

fontes de emissão antropogênicas mais importantes. 

 

 

Figura 2-14: Principais fontes de emissão de N2O (Fonte: Adaptado de UNEP, 2013). 
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Em 2013, a contribuição relacionada à disposição de efluentes em corpos hídricos 

era de cerca de 3 %. Estima-se que a produção global associada a essa atividade em 2050 

será de 0,29 Tg N2O-N/Ano (com uma faixa de 0,03 a 1,31), aproximadamente o dobro 

do gerado em 2010, 0,16 Tg N2O-N/Ano (MORÉE et al., 2013). A produção contempla 

tanto a geração direta, produzida nos reatores biológicos, quanto às emissões indiretas, 

ocasionadas, por exemplo, pelo aporte de esgoto não tratado na natureza (em corpos 

hídricos receptores). 

Strokal e Kroze em 2014 reiteraram o aumento na contribuição total de emissão 

de N2O pelos sistemas de tratamento de efluentes até 2050. O crescimento populacional, 

principalmente nas regiões em desenvolvimento, gera maior demanda alimentícia e maior 

produção de resíduos, como consequência a carga nitrogenada a ser tratada, ou que pode 

alcançar um corpo receptor sem tratamento, aumenta. 

 Nesse mesmo estudo, foi citado que somente na América do Sul, a taxa de 

emissão de N2O em sistemas de tratamento de efluentes até 2010 era de 15 Gg N2O-N, e 

que passaria para 30 Gg N2O-N em 2050, sendo grande parte do crescimento devido à 

baixa eficiência de remoção de N total dos sistemas de tratamento da região (16 – 40 %). 

Dubeux e Colling (2017) estimaram que o Brasil pode contribuir com a geração de 6,17 

Gg N2O-N provenientes de efluentes até 2050. 

 

 

Figura 2-15: Projeção da emissão de N2O na América do Sul de 1970 a 2050 
(Fonte: Adaptado de Strokal e Kroze, 2014).    

 

As estimativas foram realizadas tendo como base poucos estudos de referência, 

no qual foi adotado um único fator de emissão de N2O, fornecido pelo IPCC 2006. Esses 

fatores abrangem, de forma mais geral, diversas tecnologias de tratamento. Assim, com 
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o advento dos novos processos, surge a necessidade de novos estudos que refinem melhor 

as estimativas de emissão para os novos sistemas, tornando-as mais fidedignas e 

direcionando o controle dos processos, de modo a mitigar impacto ambiental causado 

pelo N2O na atmosfera e garantir remoções satisfatórias dos poluentes presentes na 

corrente líquida que será tratada. 

O controle da emissão de N2O é também importante no que tange à redução da 

quantidade de carbono equivalente emitida pela ETE, o que acarreta em maior 

sustentabilidade à planta de tratamento. Parravicini et al. (2016) verificaram que, ao se 

adotar processo de tratamento com maior remoção de NT, há menor emissão de N2O, 

acarretando na redução de até 35 % da quantidade de CO2 equivalente emitida pela 

estação, somente contabilizando o N2O emitido no tanque aerado. Além disso, foi 

observado também que com o controle da remoção de NT, as contribuições do N2O para 

o balanço de CO2 reduziram de 45 % para 5 % do total.  

Essa análise ressalta a grande importância do N2O no balanço de CO2 equivalente 

emitido diretamente em sistemas de tratamento, de forma a se propor estratégias de 

controle de processo que visem aumentar o crédito de carbono disponível, o que é 

especialmente relevante para países em desenvolvimento.   

 

2.4.2 – Etapas de formação de N2O na remoção biológica de N 

 

Durante a remoção de N, a depender das condições operacionais impostas, 

algumas etapas do processo podem ser geradoras e/ou emissoras de N2O. A produção 

pode ser de origem biológica e/ou química.  

A primeira fonte biológica de geração de N2O é a nitritação, onde o gás é 

considerado um subproduto das reações conduzidas pelas BOA e também pelas AOA 

(SANTORO et al., 2011). Nessa etapa, o N2O é gerado através da oxidação da NH2OH a 

HNO (instável e convertido a NO) pela enzima HAO e subsequente redução ao N2O, 

catalisada pela enzima NOR (HOOPER e TERRY, 1979). A etapa pode ser regulada pela 

concentração de amônia livre (NH3) no sistema (STEIN et al., 2011). Embora as AOA 

estejam presentes em sistemas com reduzidas concentrações de NH4
+ ou que operam em 

baixos níveis de OD e altas idades de lodo, suas contribuições nas emissões de N2O ainda 

não foram totalmente elucidadas (PARK et al., 2006). As Reações Químicas (2.18 a 2.20) 

sumarizam a formação biológica do N2O (reação química global e por etapas) (SOLER-

JOFRA et al., 2016). 
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NH2OH + 0,5O2 → 0,5N2O + 1,5H2O                                                                           (2.18) 

𝟐𝐍𝐇𝟐𝐎𝐇 → 𝟐𝐇𝐍𝐎 + 𝟒𝐇+                                                                                       (2.19)                                                           

𝟐𝐇𝐍𝐎 → 𝐍𝟐𝐎 + 𝐇𝟐𝐎                                                                                                (2.20)                                                                                  

  

A segunda fonte de geração biológica de N2O em sistemas nitrificantes é a 

desnitrificação nitrificante, ou desnitrificação autotrófica. O NO2
- é reduzido a NO e 

posteriormente a N2O através das enzimas NIR e NOR, respectivamente 

(KAMPSCHREUR et al., 2007; KIM et al., 2010; CHANDRAN et al., 2011).  

Existe também a possibilidade de acoplamento da oxidação do NH2OH com a 

redução do ácido nitroso (HNO2) ou com o NO2
- e até mesmo a redução do NO. Essas 

reações podem favorecer a formação de N2O através das reações conhecidas como 

reações híbridas de N-nitrosação. A presença de BOA em baixos teores OD e alta carga 

nitrogenada são consideradas condições favoráveis para a ocorrência dessas reações 

(HARPER et al., 2015; SOLER-JOFRA et al., 2016; TERADA et al., 2017). A Reação 

Química (2.21) é um exemplo de reação de N-nitrosação SOLER-JOFRA et al., 2016). 

 

 NH2OH + HNO2  N2O + 2H2O                                                                           (2.21) 

 

 A produção abiótica (química) do N2O está majoritariamente relacionada à 

oxidação química do NH2OH. A presença de metais como cobre, manganês e ferro, além 

de ácidos húmicos, pode catalisar essa reação (HEIL et al., 2015).  

A desnitrificação heterotrófica (DNH) também se mostra como uma importante 

fonte de geração e emissão de N2O, uma vez que nesta etapa o composto é considerado 

um intermediário reacional. A interrupção da última etapa da desnitrificação, responsável 

pela redução do N2O a N2, pode ser causada pela inibição seletiva da enzima NOS (GUO 

et al., 2017). Diversos fatores podem contribuir para a inibição dessa enzima, sendo eles: 

a maior sensibilidade da NOS a maiores teores de OD, alterações bruscas de pH, variações 

na concentração e no tipo da fonte de carbono e N (choques de carga orgânica e 

nitrogenada), acúmulo de NO2
- e a presença de sulfeto de hidrogênio (H2S). 

(FIRESTONE et al., 1979; SCHONHARTING et al., 1998; ALINSAFI et al., 2008; 

TALLEC et al., 2008). 

As outras conversões conhecidas nos processos de remoção de N (nitratação e 

anammox) não estão diretamente envolvidas na produção de N2O (DESLOOVER et al., 
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2012). A Figura (2-16) sumariza as possíveis vias de produção de N2O em sistemas de 

tratamento de efluentes que realizam a remoção de N. 

 

 

Figura 2-16: Rotas de produção e consumo de N2O na remoção biológica de N em processos de 

tratamento de efluentes e as enzimas envolvidas em cada conversão                                      
(Fonte: Adaptado de Desloover et al., 2012). 

 

2.4.3 – Parâmetros operacionais de controle da geração de N2O 

 

 O controle de processo em ETE que buscam a remoção de N deve ser superior ao 

realizado nas estações que somente removem matéria orgânica. Essas condições visam 

aumentar a eficiência de remoção de N da fração líquida, contudo, em alguns casos de 

nitrificação e desnitrificação incompleta, a emissão de N2O pode ser intensificada. A 

adoção de estratégias de controle que aumentem a eficiência de remoção de N em 

conjunto com a menor produção de N2O é um desafio na área. 

  Diversos fatores podem maximizar a produção de N2O em sistemas que realizam 

a nitrificação, desnitrificação ou a NDS. Os principais são: baixo teor de OD na etapa de 

nitrificação, acúmulo de NO2
- no meio e a baixa relação C/N na etapa de desnitrificação 

(KAMPSCHREUR et al., 2009; DESLOOVER et al., 2012; LAW et al., 2012a). A Figura 

(2-17) apresenta as principais variáveis responsáveis pela produção de N2O em sistemas 

de tratamento bem como as possíveis condições possivelmente relacionadas com a 

geração desse gás. 
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Figura 2-17: Principais fatores responsáveis pela emissão de N2O em sistemas que realizam 

remoção de N. [NO2
-] representa a concentração de nitrito, enquanto C/N indica a relação 

carbono orgânico/nitrogênio (Fonte: Adaptado de Kampschreur et al. 2009 e Bortoli et al.2012). 

   

O teor de OD pode afetar no incremento da emissão de N2O tanto na nitrificação 

quanto na desnitrificação, contudo de formas distintas. Em baixos teores de OD, a 

nitrificação é prejudicada (TALLEC et al., 2006b). O acúmulo de NO2
-
 ocorre em função 

do maior crescimento e atividade das BOA frente às BON, favorecendo a desnitrificação 

autotrófica, rota metabólica preponderante nessas condições (KAMPSCHREUR et al., 

2008a). Elevadas cargas orgânicas ou amoniacais e/ou baixas taxas de aeração podem ser 

responsáveis pela baixa concentração de OD no sistema nitrificante (FOLEY et al., 2011; 

ABOOBAKAR et al., 2013). 

Goreau et al. (1980) observaram que para culturas puras crescidas em escala 

laboratorial, teores de OD inferiores a 1 mg/L incrementaram a produção de N2O, que 

alcançou valores relativos a 10 % da carga nitrogenada aplicada. Tallec et al. (2006a), 

também em escala de bancada, porém utilizando água residuária de ETE que realizava 

processo de lodos ativados, mostraram que concentrações de OD próximas a 1 mg/L são 

responsáveis pelo aumento na emissão de N2O em sistemas nitrificantes, mesmo para 

águas residuárias com baixa concentrações de NH4
+ (30 mgNH4

+-N/L) e pouca matéria 

orgânica (DQO de 96 mg O2/L).  

Yu et al. (2010) estudaram a geração de N2O frente a condições abruptas de OD, 

utilizando culturas puras de microrganismos nitrificantes alimentadas somente com N-

amoniacal. Foi observado que a transição da etapa aerada para a anóxica não demostrou 

produção significativa de N2O, gerando 0,2 ppm de N2O para 2 mM de NH4
+ acumulado. 
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Porém, ao se manter a cultura em condições anóxicas, era observado acúmulo NH4
+ e 

com a retomada da aeração, a emissão de N2O aumentava. Houve o acúmulo de 

aproximadamente 20 mM de NH4
+ e emissão de 12 ppm de N2O na fase gasosa coletada. 

Para a desnitrificação, o alto teor de OD, que pode ser remanescente da etapa de 

nitrificação ou causado por agitação excessiva (no caso de MBBR com agitação 

mecânica), pode causar acréscimo na produção de N2O devido à elevada sensibilidade ao 

O2 da enzima NOS, responsável pela conversão de N2O a N2 (TSUNEDA et al., 2005). 

Wunderlin et al. (2012), estudando reatores de lodo ativado em escala de bancada, 

verificaram que em condições de ausência de OD e baixa carga de NO3
-, sistemas 

desnitrificantes não emitem valores elevados de N2O (aproximadamente 0,8 % de NO3
- 

reduzido era convertido a N2O). Um pequeno acréscimo no teor de OD (de 0,1 a 0,2 mg 

/L) causou aumento significativo na emissão desse gás. Houve acúmulo de NO2
- e a taxa 

de produção de N2O passou de 29 para 565 μg N/(g SST.h), o que representava 

aproximadamente 18,9 % da carga de NO3
- aplicada ao reator.  

O acúmulo de NO2
-
 nas duas etapas de remoção de N também é um fator 

responsável pelo aumento da emissão de N2O. Diversas condições operacionais são 

capazes de impedir a metabolização desse íon na nitrificação, sendo elas: baixa aeração, 

presença de compostos tóxicos na água residuária, além da alta carga amoniacal. 

(KAMPSCHREUR et al., 2009). 

 A nitrificação incompleta pode causar acúmulo de NO2
-. Shaw et al. (2006), 

através do estudo com cultura pura de BOA, observaram correlação entre a concentração 

de NO2
- e a produção de N2O. Através do uso de marcadores de NO2

--15N (nitrogênio 

isótopo 15), foi possível observar que até 15 % do N2O gerado era proveniente da 

degradação do NO2
-, possivelmente pela desnitrificação autotrófica.  

 Sui et al. (2016), estudando efluentes de indústrias de processamento animal e 

efluentes de digestores anaeróbios, verificaram que a presença das BON em sistemas de 

tratamento com altas cargas amoniacais se torna pequena frente às BOA. Isso ocorre 

devido à toxicidade do NO2
- e do NH4

+, que afetam a nitrificação completa. Apesar de 

não apresentar resultados acerca da emissão, acredita-se que houve a geração de N2O, que 

pode ser potencializada nessas condições. 

Na desnitrificação, o excesso de NO2
- é responsável pela inibição parcial da 

redução do N2O (RASSAME et al., 2011). A limitação de fonte de carbono e a presença 

do NO2
- oriundo de outras etapas do processo podem ocasionar o acúmulo de NO2

-. 

Lemaire et al. (2006), realizando testes anóxicos em batelada, observaram que ao 
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alimentar um sistema desnitrificante com 7,5 mg NO3
--N/L e 7,5 mg NO2

--N/L, 77 % do 

N consumido foi transformado em N2O, enquanto alimentando somente com 7,5 mg NO3
-

-N/L, apenas 26 % do N foi transformado nesse gás, corroborando com a hipótese de 

inibição da enzima NOS pelo excesso de NO2
-. 

A baixa relação C/N também favorece a geração de N2O na desnitrificação 

(MEZARI et al., 2013). Yan et al. (2017) investigaram o efeito de três relações C/N 

distintas (3,4; 5,4 e 7,5) na produção de N2O utilizando reatores de NDS em batelada com 

etapas anaeróbia, anóxica e aeróbia. Foi verificado que o aumento das cargas na etapa 

anóxica reduziu a taxa de geração de N2O de 2,23 para 0,05 % do N consumido. 

Estudando faixas mais amplas de relação C/N (0; 1,28; 2,57; 5,14 e 12,58), utilizando 

consórcio bacteriano desnitrificante e efluente do tipo sintético, Lee et al. (2018) 

mostraram que baixas relações C/N (1,28 e 2,57) convertem mais NO3
- a N2O. Na relação 

C/N de 2,57, 53 % de NO3
--N foi removido e totalmente convertido a N2O-N. Nas 

relações C/N superiores, todo NO3
--N foi convertido a N2.  

 

2.4.4 – Geração de N2O em sistemas de tratamento com biofilmes  

 

Muitos estudos relacionados à dinâmica de produção e emissão de N2O em 

sistemas de tratamento de efluentes abordam processos que utilizam biomassa suspensa, 

embora pouco seja discutido acerca das emissões relacionadas aos processos com 

biomassa aderida (KAMPSCHREUR et al., 2009; LAW et al., 2012a; SABBA et al., 

2017). A especificidade dos sistemas com biofilmes é justificada pelos seguintes fatores 

intrínsecos: estratificação e interação microbiana, gradientes de concentração dos 

substratos aplicados e as diferentes formas de operação dos reatores (HENZE et al., 2008; 

VLAEMINCK et al., 2010).   

Nos sistemas MBBR, o mecanismo principal de transferência de massa dos 

compostos químicos ao longo do biofilme é a co-difusão. A velocidade relativa entre os 

suportes microbianos e o fluido é pequena, de forma que a camada limite entre o biofilme 

e o seio do fluido (bulk do líquido) seja reduzida. A agitação dos sistemas MBBR 

proporciona concentrações no bulk mais homogêneas. Tais características contribuem 

para a redução da emissão de N2O frente àquela obtida em outros tipos de reatores com 

biofilme, onde a estratificação do substrato é mais pronunciada (SABBA et al., 2018). 

Com a finalidade de remoção de N, o MBBR pode operar em condições óxicas, 

sub-óxicas ou anóxicas e o tipo de biofilme presente, bem como as condições de substrato, 
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serão fatores chaves para a emissão de N2O (WEI et al., 2017; MANNINA et al., 2017b, 

2018a, 2018b). São verificados três tipos mais comuns de biofilmes nesses sistemas: os 

nitrificantes, os desnitrificantes e os que realizam a NDS. 

O biofilme é nitrificante quando o NH4
+ é o principal doador de elétrons para a 

comunidade de microrganismos autotróficos presentes. Nesses, caso haja baixa carga 

orgânica, as BOA e as BON são as populações majoritárias, coexistindo com uma 

comunidade de organismos heterotróficos reduzida, que pode se desenvolver através da 

decomposição dos organismos autotróficos (KINDAICHI et al., 2004; GIESEKE et al., 

2005; OKABE et al., 2005).  

A parte externa do biofilme está em contato com maiores concentrações de NH4
+ 

que, ao ser oxidado, produz mais NH2OH e NO2
-. A decomposição do NH2OH no interior 

do biofilme irá dominar a formação do N2O, geralmente formado em taxas lentas. Na 

superfície, a concentração de OD tende a retrair a desnitrificação autotrófica, que pode 

ser significativa na região com menores concentrações de OD (transição da zona óxica 

para a anóxica) (MAO et al., 2008; SCHREIBER et al., 2008 e 2009). 

A Figura (2-18) apresenta o comportamento qualitativo dos componentes 

importantes para a geração de N2O em biofilmes nitrificantes. A maior concentração de 

N2O na região mais interna do biofilme justifica a transferência de massa difusiva do N2O 

produzido para o bulk. Apesar do N2O ser mais solúvel em água que o O2 (o valor da 

constante de Henry do N2O é de 0,024 mol/(L.atm), enquanto a do O2 é 0,0013 

mol/(L.atm)), o uso de aeração forçada é capaz de removê-lo da fase líquida, de forma a 

ser emitido para a atmosfera (RASSAMEE et al., 2011; WU et al., 2014; SANDER, 

2015).  

 



43 

 

 

Figura 2-18: Geração de N2O em biofilmes nitrificantes. A seta indica o gradiente de 

concentração do N2O em direção ao bulk, salientando-se que não há o consumo de N2O nesse 

sistema autotrófico (Fonte: Adaptado de Sabba et al., 2018). 

 

O biofilme desnitrificante possui o NO3
- como aceptor de elétrons principal e 

utiliza carbono orgânico como doador de elétrons. A produção de N2O é maior nas regiões 

mais externas, onde há a maior atividade de redução do NO3
- e do NO2

-. Parte do N2O 

produzido externamente se difunde pelo biofilme e é consumido nas regiões internas, que 

possuem menores concentrações de matéria orgânica, NO3
- e NO2

-. Considera-se a 

desnitrificação, quando completa, um fenômeno mitigador natural da emissão de N2O 

(DALSGAARD et al, 1992). 

 Sistemas com biofilmes desnitrificantes e elevados teores de OD no bulk, 

favorecem a estratificação da concentração de OD ao longo da espessura do biofilme, o 

que pode favorecer a produção de N2O em regiões mais internas. Ocorre o acúmulo de 

N2O na zona de transição anóxica, contudo, havendo doadores de elétrons disponíveis, 

parte do N2O acumulado será reduzido a N2, acarretando em menor emissão (LU & 

CHANDRAN 2010; CONTHE et al., 2018b).  

  Baixas concentrações de OD, combinadas a elevadas concentrações de doadores 

de elétrons, favorecem a produção e consumo do N2O já na camada externa do biofilme. 

Uma parcela do N2O se difunde internamente e é metabolizada, a outra parte, dependendo 

das condições hidrodinâmicas do reator, pode ser emitida (SABBA et al., 2017). 

 A limitação de doadores de elétrons na ausência de OD também pode causar maior 

geração e emissão de N2O, devido à interrupção da desnitrificação (TODT e DORSCH, 

2015). Nessa condição, há a possibilidade de redução de sulfato a H2S nas regiões internas 

do biofilme, causada pela escassez de NO3
-. O acúmulo do H2S formado inibe a redução 

de N2O, que difunde para o exterior do biofilme e é emitido (PAN et al., 2013b). 
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  A Figura (2-19) apresenta as condições de geração e consumo de N2O em 

biofilmes desnitrificantes. O esquema (1) representa a produção e o consumo de N2O em 

um biofilme desnitrificante anóxico com excesso de doador de elétrons; o esquema (2) 

ilustra a produção e consumo de N2O em sistemas com excesso de doador de elétrons e 

excesso de OD; e o esquema (3) representa um sistema em que há limitação de doadores 

de elétrons.  

 

 

Figura 2-19: Geração de N2O em biofilmes desnitrificantes. A seta contínua representa o 

transporte de N2O produzido no biofilme em direção ao bulk e a seta pontilhada a difusão do 

N2O para o interior do biofilme (Fonte: Adaptado de Sabba et al., 2018). 

 

 Quando um efluente com matéria orgânica e NH4
+ é tratado em sistemas MBBR 

aerados, o biofilme formado pode realizar a NDS. Esses reatores irão apresentar maiores 

eficiências de nitrificação quando operarem em condições de baixa carga orgânica, o que 

pode favorecer o crescimento dos organismos nitrificantes (HENZE et al., 2008).  

 Estruturalmente, os organismos heterotróficos compõem a região externa 

(aeróbia) do biofilme, onde ocorre a decomposição da matéria orgânica. A região aeróbia 

seguinte é composta pelos organismos nitrificantes e a região mais profunda, na presença 

de doador de elétrons, NO3
- e de baixo OD, apresenta maior concentração de organismos 

desnitrificantes. A formação e o consumo de N2O são complexos, visto a capacidade de 

nitrificação e desnitrificação da comunidade (MATSUMOTO et al., 2007). 

 Nesses biofilmes, a zona nitrificante produz N2O, devido aos menores teores de 

OD tipicamente utilizados. Com matéria orgânica suficiente, o N2O é reduzido na zona 

anóxica, porém, como esses sistemas são aerados, simultaneamente à redução ocorre o 
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arraste (air stripping) do N2O presente no líquido, o que favorece a formação de um 

gradiente de transferência de massa do gás interno ao biofilme para o exterior. Devido à 

formação desse fluxo, menos N2O é reduzido na zona anóxica, acarretando em maiores 

emissões (SABBA et al., 2018). A Figura (2-20) representa a geração de N2O para 

biofilmes que realizam NDS. 

 

 

Figura 2-20: Geração de N2O em biofilmes que realizam NDS. A seta preta representa 

transporte de N2O produzido no biofilme em direção ao bulk e a seta preta pontilhada a difusão 

do N2O para o interior do biofilme (Fonte: Adaptado de Sabba et al., 2018). 

 

2.4.5 – Determinação da emissão e dos fatores de emissão de N2O em sistemas 

de tratamento de efluentes 

 

 Em 2006, em detrimento da necessidade de ferramentas que pudessem estimar a 

quantidade de N2O emitida em sistemas de tratamento de efluentes domésticos 

centralizados, o IPCC sugeriu a Equação (2.22). 

 

𝑵𝟐𝑶𝒆𝒕𝒆 = 𝑷. 𝑻𝒑𝒍𝒂𝒏𝒕𝒂. 𝑭𝒊𝒏𝒅−𝒄𝒐𝒎. 𝑭𝑬𝒑𝒍𝒂𝒏𝒕𝒂                            (2.22) 

 

Onde N2Oete é a emissão total de N2O pela planta (kg N2O/ano), P é a população 

atendida pela estação (nº de habitantes), Tplanta é o grau (%) de utilização e modernidade 

da planta (valor base 20 %), Find-com é o fator de descarga industrial e comercial na estação 

(valor fixo de 1,25 sugerido por Metcalf & Eddy, 2003) e FEplanta o fator de emissão 
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médio de N2O emitido pelos sistemas de tratamento de 3,2 g N2O/(pessoa.ano) 

(CZEPIEL; CRILL; HARRISS, 1995).  

A estimativa usada para a proposição do fator de emissão utilizado foi baseada no 

estudo realizado por Czepiel, Crill e Harriss (1995), que analisou a emissão de N2O em 

sistemas de tratamento de lodos ativados na região de New Hampshire, nos Estados 

Unidos. Porém, esse FE proposto não era adequado para sistemas localizados em regiões 

com clima tropical, onde o processo de nitrificação pode ser intensificado pela 

temperatura ambiente elevada. Além disso, se torna necessário determinar diferentes FE 

para os outros tipos de processo de tratamento em diferentes condições operacionais 

(RIBEIRO, 2017). 

Tomando por base a premissa de não adequação da equação proposta em 2006 e 

com o aparecimento de novos estudos correlatos, em 2019, o IPCC realizou um 

refinamento do inventário publicado em 2006, modificando as metodologias para a 

determinação da emissão e do FE de N2O em sistemas de tratamento de efluentes que 

realizam remoção de N. 

Nesse novo documento são reportados dois cálculos distintos para a determinação 

da emissão de N2O em sistemas de tratamento. Um específico para sistemas que tratam 

esgoto doméstico (ETE) e outro para as estações de tratamento de águas residuárias 

industriais (ETRI). Para a determinação da emissão em ETE, a Equação (2.23) foi 

apresentada. 

 

 𝑵𝟐𝑶𝒆𝒕𝒆 = [∑ 𝑼𝒊. 𝑻𝒊𝒋. 𝑭𝑬𝒋𝒊𝒋 ]. 𝑻𝑵𝒅𝒐𝒎.
𝟒𝟒

𝟐𝟖
                                                   (2.23) 

 

Onde N2Oete é a emissão total de N2O pela planta (kg N2O/ano), o índice i 

representa o tipo de região que a estação trata (zona rural ou urbanizada), o índice j a 

forma de tratamento realizada, Ui é relacionado à fração de população atendida (valor 

fixo em função da região em que o país estudado se classifica), Tij diz respeito ao grau de 

uso do tratamento para cada grupo ij estudado (valores estes, fixados e disponíveis no 

inventário), FEj é o fator de emissão para determinado tipo de tratamento j, expresso em 

kg N2O-N/kg Nafluente, e TNdom é o NT da água residuária a ser tratada pela estação (em kg 

N/ano), com metodologia de determinação também disponível no relatório do IPCC 

(2019) e o fator 44/28 é referente à conversão de N2O para N. 

Para estações de tratamentos industriais, a Equação (2.24) foi determinada:  
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𝑵𝟐𝑶𝒊𝒏𝒅 = [∑ (𝑻𝒊𝒋. 𝑭𝑬𝒋 .𝒊  𝑻𝑵𝒊𝒊𝒏𝒅
] .

𝟒𝟒

𝟐𝟖
                                                               (2.24) 

 

Onde N2Oind é a emissão total de N2O pela planta (kg N2O/ano), i representa o tipo 

de indústria estudada, j a forma de tratamento ou descarga realizada, Tij relaciona o grau 

de uso do tratamento para cada grupo ij estudado (valores tabelados disponíveis no 

inventário), FEj é o fator de emissão para determinado tipo de tratamento j, expresso em 

kg N2O-N/kg Naf, e TNi-ind é o NT do efluente industrial (em kg N/ano), que pode ser 

determinado por outra equação obtida no relatório IPCC 2019 e o fator 44/22 é referente 

à conversão de N2O para N. 

Para a determinação do FE, o inventário orienta que se leve em consideração o 

tipo de tratamento realizado, utilizando o mesmo valor médio tanto para sistemas que 

tratam esgoto doméstico quanto para sistemas de tratamento de efluentes industriais. A 

Tabela (2-5) apresenta os valores médios e as faixas de valores para alguns tipos de 

tratamento.   

   

Tabela 2-5: Valores adotados para FE de N2O para alguns tipos de sistemas de tratamento 

de efluentes municipais e industriais. 

Tipo de tratamento 

utilizado 

FE -Valor médio 

(Kg N2O –N/Kg Naf) 

FE – Mínimo e Máximo 

(Kg N2O –N/Kg Naf) 

Tratamento aeróbio 

centralizado 0,016 0,00016 – 0,045  

Reator anaeróbio 0 0 – 0,001 

Lagoas anaeróbias 0 0 – 0,001 

Digestor anaeróbio 0 0 – 0,001 

Tanque séptico 0 0 – 0,001 

Tanque séptico com 

descarte em campo 
0,0045 0 – 0,001 

Fonte: Adaptada de IPCC, 2019. 

 

A atualização do inventário trouxe maior rigor para a determinação do FE 

utilizado nas equações de emissão de N2O apresentadas, sendo o maior enfoque os 

sistemas de tratamento aeróbio centralizados, devido à sua capacidade de remoção de N. 

Para essa determinação, trinta estudos de sistemas de tratamento biológico aeróbio foram 

utilizados como referência. Nesse caso, o novo valor médio de FE proposto foi de 0,016 
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kg N2O-N/kg Naf e, segundo Foley et al. (2010), o valor determinado por Czepiel e 

utilizado pelo IPCC 2006 correspondia a 0,00035 kg N2O-N/kg Naf (0,035 %). O atual 

corresponde a 1,6 %, um aumento de 45,7 % no valor proposto em relação ao anterior.  

Todos os trinta trabalhos analisados para a determinação do novo FE médio 

sugerido pelo IPCC abordavam sistemas de tratamento de efluentes domésticos, aeróbios 

e que utilizavam biomassa suspensa (lodos ativados e suas variantes). Desses, 24 

determinaram o FE tendo como base sistemas de remoção biológica de N intencional e 6 

estudaram processos de tratamento que removiam N de forma não intencional. 

Dentre os seis trabalhos supracitados, De Mello et al. (2013), na região 

metropolitana do Rio de Janeiro, estudaram a emissão de N2O em processo de lodo 

ativado com aeração intermitente. A ocorrência da nitrificação foi pequena e ocasionada 

pelas elevadas temperaturas locais. O FE encontrado foi de 0,0016 kg N2O-N/kg Naf  

(0,16 %), o que era esperado devido à ausência de remoção de N do sistema. 

 Apesar das melhorias apresentadas no refinamento do inventário realizado em 

2019, muitos estudos acerca de definições mais precisas de FE de N2O em sistemas de 

tratamento ainda precisam ser realizados. Dealman et al. (2015) apresentaram valores de 

FE que variaram de 0,001 a 25,3 %, a depender das características operacionais aplicadas 

nos processos. Dez estudos de sistemas de tratamento utilizando biomassa suspensa em 

larga escala foram analisados para a aquisição desses valores. 

 O inventário de 2019 também não contemplou sistemas que utilizam biomassa 

aderida para tratamento de efluentes em escala real, embora esses já sejam realidade em 

diversos locais do mundo. A Tabela (2-6) apresenta cinco trabalhos que determinaram os 

FE de N2O em sistemas de escala real com biomassa aderida, confirmando a variabilidade 

de valores de FE encontrados a depender do tipo de tratamento, do tipo de efluente, bem 

como das características operacionais aplicadas.  

Por exemplo, em estudo realizado por Kanders et al. (2019), houve a comparação 

da emissão de N2O no tratamento do efluente da digestão anaeróbia de lodo na Suécia, 

sendo estudados o tratamento com processo de nitritação/anammox em reator MBBR e a 

nitrificação/desnitrificação em RBS, respectivamente. Para um efluente com 

características similares, o processo de nitrificação/desnitrificação emitiu mais N2O 

(cerca de 10 % da carga nitrogenada aplicada era emitida na forma desse gás), enquanto 

a nitritação/anammox emitia somente 0,45 % da carga nitrogenada total aplicada. 

Ressalta-se que as condições operacionais eram constantes durante o período de estudo. 
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Tabela 2-6: Estudos em escala real que avaliaram o FE em sistemas de tratamento com biomassa aderida. 

Processo Efluente Condições de operação FE %a Observação Referência 

Filtro biológico aerado 

Municipal com 

intrusão de água 

salina 

OD: 4,2 – 4,4 mg O2/L 

NH4
+-N: 39 – 44 mg N/L 

0,19 – 0,6 

O aumento da salinidade 

do efluente reduzia a 

remoção de N e 

aumentava o FE de N2O.  

Vieira et al. 

(2019) 

RBSb e MBBR Digestão de lodo 
OD: 0,2 – 2,3 mg O2/L 

NH4
+-N: 1000 mg N/L 

0,14 – 0,7 

(MBBR) 

 

10  

(RBS) 

 

O reator RBS realizava 

nitrificação/ 

desnitrificação, o MBBR 

nitritação/anammox. A 

emissão de N2O no 

MBBR foi 22 % inferior 

à do RBS.    

Kanders           

et al.(2019) 

Biofiltro nitrificante Municipal 

OD: 5,6 – 7,1 mg O2/L 

NH4
+-N: 1,2 – 1,5 kg N/(m3.d) 

 

1,8 – 4,1 

O aumento da emissão 

de N2O foi verificado no 

inverno quando havia 

maior concentração de 

NO2
- acumulado no 

sistema e o biofilme se 

tornava mais espesso. 

Bollon et al.  

(2016) 
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Sharonc  

(Anóxico/Aeróbio) 
Digestão de lodo 

OD: 2 mg O2/L (Aeróbio) 

NH4
+-N: 1050 – 1500 mg N/L 

NO2
--N: 664 mg N/L (Anóxico) 

3,7 

Níveis de OD menores 

que 1 mg O2/L na fase 

aeróbia aumentaram a 

emissão de N2O. A 

maior parte do gás era 

produzido na etapa 

anóxica (70 %).  

Mampaey     

et al. (2016) 

MBBR  

(BOA/ANAMMOX) 
Digestão de lodo 

OD: 0,5 – 1,5 mg O2/L   

NH4
+-N: 855 – 1043 mg N/L 

 

0,1 – 0,8 

Para as duas estações 

estudadas, as emissões 

de N2O aumentaram 

quando se operava o 

reator em OD abaixo de 

1 mg O2/L 

 

Christensson 

et al. (2013) 

a FE % - Normalizados pela carga de N Afluente  
b RBS - Reator em batelada sequencial 
c Sharon - Single-reactor High-activity Ammonia Removal Over Nitrite 
Fonte: Adaptado de Todt e Dorsch (2016). 
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Ensaios em escala de bancada também podem ser realizados para elucidar as 

diferentes rotas de produção e a emissão de N2O em sistemas de tratamento de efluentes. 

Nas menores escalas, o controle e a operação são mais simples, o que facilita a obtenção 

de respostas frente à alteração de diversos parâmetros operacionais que podem influenciar 

no FE de N2O.  

A Tabela (2-7) apresenta dez estudos de diferentes processos com biomassa 

aderida em escala de bancada que removiam N intencionalmente, com suas diferentes 

condições operacionais e os FE de N2O reportados.  

Existe grande carência no entendimento da contribuição de cada etapa da remoção 

convencional de N na emissão de N2O. Ainda é preciso fornecer dados consistentes para 

adoção de estratégias de controle em plantas que tratam efluentes com características de 

esgotos sanitários, bem como para plantas de tratamento de efluentes industriais, e 

também estudar a emissão ocorrida durante o tratamento das correntes secundárias. A 

produção e emissão de N2O frente a choques de carga de N também precisa ser mais 

detalhada. 

Quando se compara a emissão de N2O de um mesmo processo realizado em 

reatores de bancada com a emissão de sistemas de larga escala, verifica-se maior FE para 

sistemas operados em escalas menores, possivelmente, devido ao maior controle 

operacional das condições impostas em regime de bancada (BHUNIA et al., 2010). 

Mesmo assim, é importante a realização desses estudos, de modo a permitir maior 

conhecimento das estratégias de controle mais eficazes, realizando satisfatória remoção 

de N e menor emissão de N2O possível, colaborando também na redução do inventário 

de emissão de GEE da estação. 

Tendo como base a problemática acerca da carência de dados de emissão de N2O 

na área de tratamento de efluentes em regiões de clima tropical, esse trabalho de pesquisa 

teve como objetivo obter maiores informações sobre a emissão e FE de N2O relativos à 

etapa de nitrificação, quando utilizados reatores MBBR autotróficos de bancada.  



52 

 

Tabela 2-7: Estudos em escala de bancada que avaliaram remoção de N e a emissão de N2O associada em processos com biomassa aderida. 

Processo Efluente Condições de ensaio FE %a Observação Referência 

SBBRb Doméstico 

DQO: 160 mg O2/L  

NH4
+-N: 58 mg NH4

+-N/L  

OD: 0,2 – 2,0 mg O2/L 

3,4 – 6,3 

A fonte de carbono (metanol), quando 

adicionada em pulso único, aumentou a 

emissão de N2O, enquanto as dosagens 

periódicas reduziram a taxa de nitrificação e 

emissão de N2O, mas aumentaram a taxa de 

desnitrificação.  

Chai et al. 

(2019) 

Reator de bolhas  

Anammox          

(Lodo Granular) 

Sintético                           

(alta carga 

nitrogenada) 

DQO: 0 – 40 mg O2/L  

NH4
+-N: 50 – 500 mg NH4

+-N/L  

NO2
--N: 50 – 650 mg NO2

--N/L  

OD: < 0,05 mg O2/L  

0,1 – 0,5 

Houve a produção de N2O no reator, 

atrelada aos desnitrificantes. O aumento da 

fonte de carbono (acetato) intensificou a 

emissão de N2O em 2,5 vezes. 

Jia et al. 

(2018) 

RBS com 

nitrificação parcial                 

(Lodo Granular) 

Sintético                            

(alta carga 

nitrogenada) 

NH4
+-N: 100 – 800 mg NH4

+-N/L  

OD: 1 mg O2/L  
1,6 – 2,3 

Concentrações de até 40 mg/L de NH3 livre 

e valores superiores a 0,07 mg HNO2/L 

podem aumentar a emissão de N2O. A 

correlação para amônia livre ainda não foi 

elucidada. Ambos intermediários afetaram a 

proporção BOA/BON dos sistemas. 

Miao et al. 

(2017) 

SBBR  

nitrificação parcial 
Sintético 

DQO: 600 mg O2/L  

NH4
+-N: 250 mg NH4

+-N/L  

OD: Aeróbio até 6,5 mg O2/L  

  Anóxico < 2 mg O2/L  

4,5 

A NH3 livre (inicialmente em 74 mg/L, 

decaindo até 4 mg/L ao longo do ciclo) foi 

responsável pela inibição das BON e 

acúmulo de NO2
-. Em altas cargas de N, o 

biofilme aumentou a sua espessura.  

Wei et al. 

(2017) 
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MBBR contínuo 

nitritação/anammox 
Sintético 

NH4
+-N: 0,32 kg NH4

+-N/(m³.d)  

(200 mg NH4
+-N/L) 

NO2
--N: 1,5 mg NO2

--N/L  

OD: 1,7 mg O2/L  

HCO3
-: 0,05 – 0,45 kg C/(m³.d) 

0,5 – 1,5 

A limitação de fonte de carbono inorgânico 

causou incremento na emissão de N2O, 

devido ao aumento da concentração de 

NH2OH no sistema. A população de BOA 

não se alterou durante as variações de 

HCO3
- e as BON foram mais resistentes que 

as bactérias anammox.  

Ma et al. 

(2015) 

DFBBRc Sintético 

DQO: 5,9 – 7 kg O2/(m³.d)  

NT: 1,2 – 2 kg N/(m³.d) 

OD: 0,23 mg O2/L 

0,5 – 1,6 

Em DQO/N = 5 e espessura de biofilme de 

680 µm houve menor emissão de N2O, ao 

se reduzir a DQO/N para 3,5 houve redução 

da espessura do biofilme para 240 µm e 

aumento na emissão de N2O. Ao retornar 

para a DQO/N inicial, a espessura se 

manteve em 380 µm e a emissão foi 

intermediária (0,94 %). 

Eldyasti       

et al. 

(2014) 

RBS                      

(Lodo Granular 

Aeróbio) 

Sintético 

      DQO: 400 – 600 mg O2/L  

NH4
+-N: 50 mg NH4

+-N/L  

PO4
-3-P: 20 mg PO4

-3-P /L 

OD: 60 – 90 % fase aerada 

20 – 10 % fase sem aeração 

 

1 – 9 

Diferentes estratégias de aeração e cargas 

orgânicas afetaram a emissão. Baixa carga 

orgânica com aeração intermitente gerou a 

maior emissão (9 %). Para altas cargas 

orgânicas (2,1 e 2,4 g O2/(L.d)) e aeração 

intermitente a emissão de N2O reduziu para 

2,1 e 1 %, respectivamente. A emissão foi 

menor nas fases de menores teores de OD e 

a aeração intermitente favoreceu a remoção 

de P. 

Lochmatter 

et al.  (2013) 
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MBBR 

nitritação/anammox 

(Escala piloto) 

Efluente de 

desague de 

lodo 

DQO: 390 – 1280 mg O2/L  

NH4
+-N: 0,8 – 1,1 g NH4

+-N/L  

           OD: 0,1 – 1 mg O2/L  

(Fase aerada - Reator com      

aeração intermitente)  

 1 – 2,5 mg O2/L  

(Reator contínuo) 

0,4 – 2 

Eram obtidos maiores FE de N2O para 

maiores cargas de N aplicadas. A variação 

na forma de aeração não foi relevante para 

o perfil de emissão, mas, era para o 

consumo de N2O nas fases anóxicas dos 

reatores com aeração intermitente e que 

operavam com cargas elevadas. Em ambas 

condições de aeração, a concentração de 

N2O na fase líquida era dez vezes inferior à 

quantificada na fase gasosa emitida.    

Yang et al. 

(2013) 

SBBR  

nitrificação parcial 

Sintético                          

(alta carga 

nitrogenada) 

NH4
+-N: 450 – 550 mg NH4

+-N/L  

OD: 0,05 mg O2/L (Anóxico) 

       1,33 mg O2/L (Aeróbio)  

1,5 

Em média, o FE no sistema durante o 

estudo foi de 1,5 %. O perfil de emissão 

durante o ciclo apresentou crescimento 

linear em função do tempo de operação 

(720 min). A alta temperatura (35 ºC) e a 

limitação de OD favoreceu o crescimento 

das BOA frente as BON, acumulando o 

NO2
- em 230 mg N/L.  

Kong et al. 

(2013) 

RBS Híbrido 

(NDS) 
Sintético 

DQO: 500 mg O2/L  

NT: 35 mg N/L 

P total: 12 mg P/L  

        OD: 2 – 5 mg O2/L (Aeróbio) 

             < 0,05 mg O2/L (Anóxico) 

21 

A maior parte da nitrificação era realizada 

pela biomassa suspensa enquanto o 

biofilme realizava a desnitrificação. A 

emissão foi alta no sistema híbrido devido 

ao acúmulo de NO2
-. Os testes utilizando as 

biomassas individualizadas apontaram FE 

de N2O de 0,5 % para o sistema com 

biofilme e 4,2 %, com biomassa suspensa   

Lo et al. 

(2010) 

a FE % - Normalizado pela carga de N Afluente 
b SBBR - Sequencing Batch Biofilm Reactor - Reatores com biofilme em batelada sequencial 
c DFBBR - Denitrifying Fluidized Bed Bioreactor - Reator de leito fluidizado desnitrificante  
Fonte: Elaboração própria, 2020. 
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CAPÍTULO 3 

3- METODOLOGIA EXPERIMENTAL 

 

O capítulo 3 descreve o aparato experimental, os principais procedimentos e 

alguns cálculos adotados para a determinação dos resultados obtidos. Todos os 

experimentos foram conduzidos em reatores de escala de bancada, localizados no 

Laboratório de Controle e Poluição das Águas (LABPOL), na COPPE/UFRJ. As análises, 

em sua grande maioria, também foram realizadas no LABPOL, com exceção da 

quantificação de N2O, realizada no Centro Experimental de Monitoramento e Mitigação 

Ambiental (CEMMA), localizado no Instituto Federal de Ciência e Tecnologia do Rio de 

Janeiro - Campus Nilópolis (IFRJ- Nilópolis). 

Duas unidades MBBR nitrificantes, que já se encontravam em operação antes do 

início dessa pesquisa, foram utilizadas para os experimentos. A descrição detalhada dos 

reatores está apresentada a seguir. 

 

3.1 – Descrição dos sistemas reacionais: MBBR nitrificantes 

 

Para a realização dos ensaios de nitrificação e emissão de N2O associada foram 

utilizados dois sistemas MBBR independentes que já se encontravam em operação no 

laboratório. Os reatores foram fabricados em vidro borossilicato, com formato cilíndrico 

e cada um com o volume útil de 200 mL. Em função do suporte de adesão microbiana 

utilizado, os reatores foram denominados R1 e R2. A representação esquemática dos 

reatores de bancada é mostrada na Figura (3-1). 

 

 

Figura 3-1: Esquema dos reatores utilizados nos ensaios de nitrificação                        
(Fonte: Elaboração própria, 2020). 

 

Difusor 
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O processo operou em modo contínuo, à temperatura ambiente (em média 25 ± 3 

ºC) sendo que o mesmo afluente (água residuária sintética, refrigerada a 4 °C) foi 

alimentado de modo ascensional, por bombeamento, nos reatores R1 e R2, por um orifício 

lateral inferior conectado a uma mangueira de silicone.  

 O controle da vazão afluente nos reatores foi realizado através de uma bomba 

peristáltica de baixa vazão da marca LongerPump®, modelo BT100-2J. A vazão afluente 

foi mantida em 1,1 mL/min para ambos reatores, de modo a garantir o tempo de retenção 

hidráulica (TRH) de 3 h.  

Ar comprimido foi insuflado continuamente nos reatores através de difusores 

porosos instalados no centro da base dos reatores. A aeração garantia o fornecimento de 

OD para o metabolismo nitrificante e também foi responsável pela fluidização do sistema, 

mantendo as condições hidrodinâmicas necessárias para o funcionamento dos MBBR. O 

controle da vazão de ar, mantida em aproximadamente 1 L/min, foi realizado com auxílio 

de um rotâmetro localizado após as válvulas de controle da linha de fornecimento. 

Cada reator foi preenchido com um tipo de suporte, de forma que se pudesse 

comparar, para uma mesma condição operacional de alimentação, o desempenho na 

remoção de NH4
+ e a emissão de N2O associada aos dois sistemas.  

 No reator R1, o suporte AnoxKaldnes® K1 foi utilizado como meio de adesão 

microbiana. Fabricado em polietileno de alta densidade, possui formato cilíndrico com 

cruz interna e aletas externas. Suas dimensões são 7,2 mm de altura por 9,1 mm de 

diâmetro interno. Possui densidade aparente de 150 kg/m3 e área específica útil de 500 

m2/m3 (RUSTEN et al., 2006). O suporte Mutag Biochip™, produzido pela Multi 

Umwelttechnologie AG e fabricado em polietileno virgem aditivado foi utilizado para o 

reator R2. Ele possui formato parabólico/redondo, com diâmetro de 22 mm e espessura 

média de 1,1 mm. É poroso, apresenta densidade aparente de 170 kg/m3 e sua área 

específica útil é de 3000 m2/m3 (MULTIUMWELTTECHNOLOGIE AG, 2019b). 

A Figura (3-2) apresenta os suportes utilizados, onde (a) representa o suporte 

AnoxKaldnes K1 e (b) o Mutag Biochip™ e a Tabela (3-1) sumariza as características 

dos suportes utilizados. 
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Figura 3-2: Suporte (a) AnoxKaldnes K1 e (b) Mutag BiochipTM 
                                                                 

(Fonte: Rusten et al. (2006) e Multiumwelttechnologie ag (2019b)). 

 

 Tabela 3-1: Propriedades dos suportes utilizadas nos ensaios nos MBBR nitrificantes. 

Características 
Suporte 

 AnoxKaldnes® K1 Mutag Biochip™ 

Material Polietileno de alta densidade Polietileno virgem aditivado 

Forma 
Cilíndrica com cruz interna 

e aletas externas 
Parabólico/Redondo 

Diâmetro nominal 

(mm) 
9,1 22 

Altura/ Espessura 

nominal (mm) 
7,2 1,1 

Densidade aparente 

(kg/m³) 
150 170 

Área superficial 

(m²/m³) 
500 3000 

Fonte: Adaptada de Bassin et al., 2016. 

 

A distinção entre os suportes escolhidos vai além do formato e da área superficial. 

Enquanto que para o suporte K1 a remoção da biomassa aderida é facilitada, para o Mutag 

Biochip o desenvolvimento dos organismos é interno aos poros, que possuem diâmetro 

médio de 0,5 mm, dificultando a remoção dos sólidos imobilizados até mesmo por agentes 

mais abrasivos (BASSIN et al., 2016; MULTI UMWELTTECHNOLOGIE AG, 2019b).  

Levando em conta a expressiva diferença entre a área superficial específica 

(m2/m3) dos suportes estudados, optou-se por manter a mesma área total para adesão 

microbiana em cada reator, permitindo, assim, melhor comparação entre as unidades. 

Para atingir essa condição, a razão de recheio (Vs/VR) empregada no R1 foi diferente da 

do adotada no R2. Para o R1, foram utilizadas 100 unidades do suporte K1, obtendo-se 

uma razão de recheio de 50 %. Para o R2, 29 suportes Mutag, e Vs/VR de 8,3 %. Nessas 
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condições, ambos os reatores possuíam área superficial total de aproximadamente 0,05 

m². A Tabela (3-2) apresenta as principais informações operacionais do R1 e do R2.  

 

Tabela 3-2: Informações operacionais dos reatores nitrificantes R1 e R2. 

Informações operacionais R1 R2 

Formato Cilíndrico Cilíndrico 

Volume útil do reator (mL) 200 200 

Diâmetro do reator (mm) 51 47 

Altura útil do reator (mm) 101 135 

Tipo de suporte AnoxKaldnes K1® Mutag Biochip™ 

Número de suportes 100 29 

Razão de recheio (%) 50 8,3 

Área superficial (m²) 0,05 0,05 

Vazão de alimentação (mL/min) 1,1 1,1 

TRH (h) 3 3 

Temperatura do sistema (º C) Ambiente Ambiente 

Temperatura de armazenamento  

do afluente (º C) 
4 4 

Fonte: Elaboração própria, 2020. 

  

Os efluentes tratados pelos MBBR (R1 e R2) eram removidos por uma saída lateral 

superior e, por gravidade, seguiam individualmente para reatores “backup” aerados, de 

formato retangular com fundo inclinado, denominados B1 e B2, respectivamente. O 

efluente recolhido do R1 seguia para o reator B1 e o efluente ao R2 para o B2. 

 Os reatores B1 e B2 foram preenchidos com os mesmos tipos de suportes 

utilizados no reator à montante, isto é, AnoxKaldnes K1 para o B1 e Mutag Biochip para 

o B2. Esses reatores recebiam os sólidos suspensos arrastados do R1 e do R2, além de 

promover a formação de biofilme nitrificante nos suportes. Esses suportes eram 

eventualmente inseridos nos MBBR principais (R1 e R2), particularmente quando se 

realizava retirada de suportes para fins de quantificação de sólidos aderidos, permitindo 

assim, reduzir o tempo de aclimatação e de crescimento do biofilme no reator principal.  
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Ar comprimido 

Os efluentes provenientes dos reatores B1 e B2 ficavam acumulados em frascos 

plásticos separados e devidamente descartados. O diagrama esquemático da Figura (3-3) 

descreve o processo explicitando os pontos de amostragem para os ensaios realizados e a 

Figura (3-4) apresenta uma fotografia dos sistemas utilizados. 

   

 

Figura 3-3: Esquema dos sistemas nitrificantes estudados. Os reatores R1 e B1 foram 

preenchidos com o suporte AnoxKaldnes K1 e os reatores R2 e B2 com o Mutag Biochip  
(Fonte: Elaboração própria, 2020). 

 

 

Figura 3-4: Fotografia dos sistemas nitrificantes (Fonte: Autoria própria, 2019). 
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3.2 – Efluente 

 

De modo a manter condições controladas de alimentação durante os ensaios, foi 

utilizado efluente sintético nos reatores nitrificantes. Para favorecer a nitrificação, não foi 

adicionada fonte de carbono orgânico no efluente, como fonte de N foi utilizado o íon 

NH4
+ (adicionado na forma de sal cloreto de amônio), além de macros e micronutrientes. 

Os micronutrientes foram dosados a partir de uma solução estoque na proporção de 0,5 

mL por litro de efluente preparado. As Tabelas (3-3) e (3-4) apresentam a composição do 

efluente e da solução de micronutrientes utilizada. 

A nitrificação acarreta no consumo de alcalinidade do meio, sendo assim, para o 

controle desse parâmetro, também foi adicionado ao efluente o sal bicarbonato de sódio 

(NaHCO3). A relação alcalinidade/N (expressa em mg CaCO3/mg N) foi sempre mantida 

em torno de 7, de forma a garantir o tamponamento do meio e evitar a inibição do processo 

de nitrificação devido à redução brusca do pH nos reatores.  

O volume de efluente preparado (24 L) garantia autonomia de uma semana de 

processo contínuo e para impedir a degradação microbiológica prévia ao reator, o efluente 

foi armazenado em recipiente plástico e mantido sob refrigeração a 4 ºC. Semanalmente, 

as mangueiras utilizadas na alimentação dos reatores R1 e R2 passavam por uma limpeza 

mecânica, de modo a reduzir o crescimento microbiológico em sua superfície interna. 

 

Tabela 3-3: Composição do efluente sintético utilizado nos MBBR nitrificantes. 

Reagente Fórmula molecular 
Concentração 

 (mg/L) 

Cloreto de amônio NH4Cl a 

Bicarbonato de sódio NaHCO3 
b 

Cloreto de sódio NaCl 111 

Cloreto de magnésio MgSO4 27 

Dihidrogenofosfato de potássio KH2PO4 27 

Hidrogenofosfato de potássio K2HPO4 40,5 

Solução de micronutrientes - 0,5 mL/L 

a Concentração variável em função da carga de N aplicada 
b Concentração variável de modo a manter a relação alcalinidade/N = 7 para cada carga de N 

aplicada 
Fonte: Adaptada de Campos et al. (1999). 
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Tabela 3-4: Composição da solução estoque de micronutrientes utilizada na composição do 

efluente sintético para os MBBR nitrificantes. 

Reagente Fórmula molecular 
Concentração 

(mg/L) 

Ácido etileno diamino tetracético  

(EDTA dissódico dihidratado) 
C10H14N2ONa2. 2H2O 50000 

Sulfato de zinco heptahidratado ZnSO4.7H2O 12354 

Cloreto de cálcio dihidratado CaCl2.2H2O 5540 

Cloreto de manganês (II) tetrahidratado MnCl2.4H2O 3220 

Sulfato de ferro (II) heptahidratado FeSO4.7H2O 2728 

Molibdato de amônio tetrahidratado (NH4)6Mo7O24. 4H2O 1036 

Sulfato de cobre (II) CuSO4 1004 

Cloreto de cobalto (II) hexahidratado CoCl2.6H2O 880 

Fonte: Adaptado de Vishniac e Santer, 1957. 

 

3.3 – Planejamento de ensaios experimentais 

 

O planejamento dos ensaios se baseou na variação da carga superficial de NH4
+-

N aplicada, para os dois tipos de suportes testados.  

Por ser um reator já utilizado em estudos anteriores e com biomassa adaptada para 

elevadas concentrações de NH4
+, primeiramente foi estudado o aumento gradual da carga 

de N de 8 – 9 até 24 – 25 g NH4
+-N/(m².d)) sob concentrações de OD elevadas (mantidas 

entre 5 e 8 mg O2/L) de modo a avaliar a emissão de N2O-N e a capacidade máxima de 

remoção de NH4
+-N em condições de altos teores de NH4

+ aplicados. Esta etapa foi 

denominada de grupo de ensaios 1 (GE-1) e a sua duração foi de aproximadamente 380 

dias. 

Após o GE-1, houve a redução dos níveis de NH4
+ a valores médios (com redução 

gradual da carga aplicada de 7 – 8 até 4 – 5 g NH4
+-N /(m².d)) e elevados teores de OD 

na etapa denominada como grupo de ensaios 2 (GE-2), cuja duração foi de 

aproximadamente 110 dias. Ressalta-se que, para a execução dessa segunda etapa, foi 

realizada a aclimatação da biomassa, reduzindo gradativamente a carga amoniacal 

aplicada, por aproximadamente duas semanas de modo a adaptá-la às condições de 

menores cargas amoniacais testadas. 
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 Em sequência, durante o grupo de ensaios denominado grupo de ensaios 3 (GE-

3), foram estudadas cargas amoniacais aplicadas ainda menores, variando de 3 – 4 g 

NH4
+-N/(m².d) até aproximadamente 0 – 1 g NH4

+-N/(m².d)), sob elevados teores de OD. 

O GE-3 possuiu duração de aproximadamente 120 dias e quando se obteve remoção de 

NH4
+-N muito superiores a 90 %, na menor carga estudada durante a faixa de carga 

aplicada de 0 – 1 g NH4
+-N/(m².d), os reatores foram submetidos a ensaios cinéticos em 

batelada, de modo a se determinar a taxa máxima de conversão de NH4
+-N no sistema. 

Ressalta-se que esse ensaio cinético não foi realizado para os outros intervalos de carga 

aplicada porque o sistema já operava com eficiência de remoção de NH4
+-N mais baixa, 

sendo assim, sem limitação do substrato. O planejamento dos ensaios é apresentado na 

Tabela (3-5). Ressalta-se que, para a análise dos resultados, será expressa a variação dos 

parâmetros analisados em relação à crescente de carga de NH4
+-N aplicada. 

 

Tabela 3-5: Planejamento dos ensaios de nitrificação. 

Grupo de 

Ensaios 

(GE) 

N 
(g NH4

+-

N/(m².d)) 

N 
(mg NH4

+-

N/L) 

OD 
(mg O2/L) 

Resultados 

Principais 

Duração 

(dias) 

GE-1 
Alto                   

(8-9 a 24-25) 
250 - 800 > 5 

 

Máxima 

capacidade de 

remoção de N 

Balanço de N 

Emissão de N2O 

380 

GE-2 
Médio 

(7-8 a 4-5) 
250- 100 > 5 

Balanço de N 

Emissão de N2O 
120 

GE-3 
Baixo 

(3-4 a 0-1) 
100 - 30 > 5 

Balanço de N 

Ensaio cinético 

Emissão de N2O 

 

120 

Fonte: Elaboração própria, 2020. 

 

Inicialmente, devido às elevadas cargas amoniacais e carga orgânica nula, o 

efluente produzido podia ser comparado a um efluente proveniente de sistemas de 

digestão de lodo com elevadas concentrações de NH4
+-N (correntes side stream) ou a 

efluentes com elevada carga amoniacal aplicada, ocasionada por operação do processo 

em baixos TRH. Quando a carga aplicada foi reduzida, as características do esgoto 

sintético estudado se aproximaram às de um esgoto com baixa concentração de matéria 

orgânica, como por exemplo um efluente obtido após a passagem por um reator anóxico 
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de um sistema de pré-desnitrificação sem adição externa de fonte de carbono. Algumas 

similaridades entre as condições de ensaio e tipos de efluentes são apresentadas na Tabela 

(3-6), sumarizando alguns afluentes domésticos e industriais, cujas concentrações de 

NH4
+ se assemelham com as estudadas. 

 

Tabela 3-6: Comparativo entre teores de N em diferentes efluentes e as faixas estudadas 

nessa pesquisa. 

Tipo de efluente 

Faixa de NT 

efluente  

(mg N/L) 

Faixa de N 

estudada 
(mg NH4

+-

N/L) 

Referência 

Água de rejeição de 

digestor de lodo 
260 – 958 250 – 800  Gil e Choi   (2004) 

Curtume 200 – 500 
250 – 800 

100 – 250 
Abeliovich (1992) 

Abatedouro 170 – 200 100 – 250 Keller et al. (1997) 

Lixiviado 
160 – 270  

780 – 1080 

100 – 250 

250 – 800 

Jokella et al. 

(2002) 

Kalyuzhny e Gladchenko 

(2004) 

Efluente doméstico 30 – 70 30 – 100 Jordão e Pessôa. (2014) 

Fonte: Adaptado de Bassin e Dezotti, 2011. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



64 

 

3.4 – Detalhamento das análises realizadas  

 

 Os ensaios analíticos realizados, a periodicidade, os respectivos métodos e os 

principais equipamentos utilizados são apresentados na Tabela (3-7). 

 

Tabela 3-7: Ensaios analíticos realizados para os ensaios de nitrificação. 

Análise Frequência Método / Informações 

N Amoniacala Semanal 

Método colorimétrico do reagente de 

Nessler (4500 C - NH3 - APHA, 1992) 

Espectrofotômetro HACH®,  

modelo DR-2000 

NO2
- Semanal 

Método colorimétrico do reagente NED 

(4500 - NO2
- B - APHA, 1992) 

Espectrofotômetro HACH®,  

modelo DR-2000 

NO3
- Semanal 

Método colorimétrico Brucina  

(352.1 - APHA, 1976)     

Espectrofotômetro HACH®,  

modelo DR-2000 

N2O emitido Semanal 

Método de amostragem dinâmica 

(Adaptado de Ribeiro R, 2013) 

CG-ECD, modelo GC-2014 Shimadzu 

pH Semanal 
Eletrodo de pH - Modelo:  HANNA® 

Instruments - HI 2221 

OD Semanal 
Eletrodo de íon seletivo de O2 - OD 

Instrutherm, modelo MO-900 

Temperatura (T) Semanal 
Termostato acoplado ao equipamento de 

OD Instrutherm, modelo MO-900 

Sólidos Suspensos 

Totais (SST) 
Mensal 

Sólidos suspensos totais secos a  

103 – 105 ºC (2540 D - APHA, 1999a) 

Sólidos Suspensos 

Voláteis e fixos 

(SSV) e (SSF)  

Mensal 
Sólidos fixos e voláteis secos a 550 ºC 

(2540 E - APHA, 1999b) 

Sólidos Aderidos 

Totais (SAT) 
Mensal 

Sólidos fixos e voláteis aderidos secos a 

105 ºC (2540 D - APHA, 1999a)b ; 

Adaptado de Fonseca & Bassin, 2019c 

Sólidos Aderidos 

Voláteis (SAV) e 

fixos (SAF)d 

Mensal 
Sólidos fixos e voláteis aderidos secos a   

500 ºC (2540 E - APHA, 1999b) 

Vazão volumétrica 

de ar insuflado (Qar) 
Semanal Adaptado de Ribeiro et al. 2017 
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 FISH 

Em faixas de 

carga amoniacais 

representativas 

Adaptado de Pernthaler, et al., 2001 

Alteração visual no 

biofilme com 

observação em 

estereoscópio 

Em alterações 

significativas de 

carga 

Imagens adquiridas no estereoscópio 

acoplado a câmera digital,  

modelo: Axio Imager M2m - Carl Zeiss 

a Nitrogênio Amoniacal (analisado como NH3-N e convertido a NH4
+-N para a expressão dos 

resultados) 
b, d Realizados somente para o suporte AnoxKaldnes K1 
c Realizado para o suporte Mutag BiochipTM 

Fonte: Elaboração própria, 2020. 

 

O monitoramento físico-químico foi realizado para os reatores R1 e R2, conforme 

ilustrado no esquema da Figura (3-2). Não foi escopo do estudo analisar os reatores B1 e 

B2. A quantificação de N Amoniacal, NO2
-, NO3

- e pH foram realizadas nas correntes 

líquidas afluente e efluente aos reatores (entrada e saída), previamente filtradas em 

membrana de nitrocelulose de diâmetro de 0,45 µm. As análises de sólidos, 

acompanhamento do biofilme e FISH foram realizadas utilizando os sólidos (suspensos 

e aderidos) contidos nos reatores. Sondas in situ foram utilizadas para as determinações 

de temperatura e OD. 

Não foi possível realizar a metodologia de sólidos aderidos voláteis (SAV) para 

os suportes Mutag Biochip™ devido à impossibilidade de remoção dos sólidos sem perda 

significativa. A amostragem e quantificação de N2O, bem como a medição de vazão de 

ar, foram realizadas a partir da corrente de ar comprimido insuflado que permeava os 

reatores.  

Os tópicos a seguir apresentarão os procedimentos metodológicos adaptados de 

estudos prévios, citados na Tabela (3-7). Menciona-se a análise de sólidos aderidos totais 

para o suporte Mutag, a coleta, a quantificação de N2O, a medição da vazão de ar 

insuflado, FISH e também o procedimento realizado para o ensaio cinético de remoção 

de N. 
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3.4.1 – Análise de sólidos aderidos totais (SAT) - Mutag Biochip 

 

Para a execução da análise de sólidos aderidos totais (SAT) no suporte Mutag 

Biochip, a metodologia proposta por Fonseca e Bassin (2019) foi adaptada. 

Primeiramente, foi realizada a secagem do cadinho utilizado em mufla a 500 ºC por 1 

hora, com posterior resfriamento natural em dessecador, livre de umidade. Um suporte 

foi removido do reator, adicionado ao cadinho seco e levado à secura em estufa na 

temperatura de 60 ºC por 24 horas. Após seco, o conjunto (cadinho com suporte) resfriado 

em dessecador, foi pesado em balança analítica, obtendo-se o peso 1 (P1). 

Após aquisição do (P1), o mesmo suporte foi submetido a banhos ultrassônicos 

com soluções abrasivas que removiam os sólidos aderidos dos poros. Primeiramente, foi 

realizado o contato com 30 mL solução de hidróxido de sódio (NaOH) 1 mol/L em banho 

ultrassônico por 15 minutos e frequência de 60 Hz. Ao fim desse período, o suporte foi 

lavado com água destilada e prosseguiu para o segundo banho, utilizando ácido sulfúrico 

(H2SO4) 5 mol/L por 15 minutos a 60 Hz. Em seguida, o mesmo foi lavado 

exaustivamente com água destilada, reinserido no mesmo cadinho utilizado na etapa 

anterior e levado à secura em estufa a 60 ºC por 24 horas. O conjunto, resfriado em 

dessecador, foi pesado, obtendo-se o peso 2 (P2). A diferença entre massa obtida no (P1) 

e no (P2), ou seja, (P1 - P2) era relativa à massa de sólidos aderidos totais (SAT) por 

suporte analisado.  

Sempre que um suporte era removido para análise, um outro com biofilme 

formado previamente no reator B2, era transferido para o R2, de modo a manter a mesma 

área superficial no sistema e reduzir o tempo de crescimento dos microrganismos no 

suporte adicionado. Ressalta-se ainda que a utilização de apenas um suporte na análise se 

justifica pela pequena quantidade de suportes (29) dentro do reator. Caso fossem 

removidos mais suportes, a capacidade de remoção de N do sistema poderia ser afetada 

de forma adversa, uma vez que o crescimento dos organismos nitrificantes é lento, 

demandando tempo considerável para a reposição do teor de sólidos aos níveis anteriores.  
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3.4.2 – Amostragem, quantificação de N2O emitido e determinação de vazão 

de ar insuflado nos reatores  

 

Segundo metodologia adaptada por Ribeiro (2013), a amostragem de N2O emitido 

foi realizada através da coleta do ar borbulhado nos reatores, que ao entrar em contato 

com a fase líquida, arrasta parte do N2O produzido na nitrificação, fenômeno conhecido 

como air stripping.  

Através de funis com diâmetros conhecidos, emborcados nos reatores e 

conectados a mangueiras de diâmetro e comprimento conhecidos, o gás emitido seguia 

até um coletor de gases adaptado, conhecido como bolhômetro, com volume de 500 mL. 

Esse instrumento possuía, além de uma via superior de alimentação de ar, duas vias 

inferiores, uma utilizada para a purga de gás para a atmosfera e outra para realização da 

amostragem do gás. Essa última se mantinha conectada a uma pequena mangueira que na 

sua outra saída foi acoplada a uma válvula de três vias mantida fechada, sendo aberta 

somente no momento da amostragem. 

Após 45 minutos preenchendo o bolhômetro com o gás proveniente do reator, uma 

seringa conectada a uma válvula de três vias era acoplada à outra válvula da saída de 

amostragem do bolhômetro. Realizava-se o acerto das válvulas de modo a possibilitar a 

coleta do ar interno ao bolhômetro, e realizavam-se três purgas do ar interno.  

Ao se finalizar as purgas, foi coletado o volume de 20 mL de amostra, que foi 

imediatamente encapsulada em frascos de vidro do tipo antibiótico, com volume de 25 

mL, preenchidos por completo com solução salina 35 g NaCl/L, previamente selados com 

septo de borracha e lacrados com selo de alumínio. Entre a amostragem e o 

encapsulamento, as válvulas permaneciam fechadas de modo a impedir a contaminação 

do gás coletado com o ar ambiente. 

A injeção do gás no frasco (realizada com o fundo do frasco para cima) ocorreu 

acoplando uma agulha à válvula de 3 vias da seringa usada para amostragem. Uma outra 

agulha foi diretamente injetada no septo de borracha do frasco, com saída para um coletor 

de líquido. Conforme se prosseguia a injeção do gás amostrado no frasco, a pressão 

interna aumentava e parte da solução salina era expulsa pela outra agulha para o frasco 

coletor. Ressalta-se que a agulha de saída de líquido devia permanecer sempre na altura 

interna de líquido durante toda a amostragem.  
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Após a injeção da amostra e a equalização da pressão interna com a externa 

(ambiente), as agulhas foram removidas do frasco, o septo de borracha fechado com filme 

plástico e os frascos armazenados com o fundo para cima, de modo que a solução 

remanescente formasse um selo de líquido, que auxiliava na preservação do gás coletado.   

A amostragem foi realizada semanalmente, em triplicata, para cada reator (R1 e 

R2), sempre realizando, também, uma amostragem do ar do local para o desconto da 

quantificação do N2O presente no ar atmosférico. Os frascos foram mantidos na mesma 

posição, em temperatura ambiente e ao abrigo da luz até que fossem analisados em 

cromatógrafo a gás. A Figura (3-5) representa a dinâmica de amostragem e 

encapsulamento do gás coletado nos reatores.  

 

 

Figura 3-5: Esquemático relativo à amostragem dinâmica e do encapsulamento do gás emitido 

pelos reatores para a análise de N2O (Fonte: Elaboração própria, 2020). 

 

Antes da injeção do gás coletado no cromatógrafo, foi realizada a extração da 

fração de gás dissolvida na solução salina contida no frasco selado. O procedimento 

consistia na agitação vigorosa do frasco, por aproximadamente 200 vezes, com posterior 

repouso de 30 segundos. Essa etapa do procedimento sempre era realizada momentos 

antes da injeção manual no equipamento.  
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A quantificação de N2O foi realizada em cromatógrafo a gás da marca Shimadzu, 

modelo GC-2014, com coluna empacotada Porapak-Q mantida a 80 ºC e detector de 

captura de elétrons (ECD –63Ni) operado a 325 ºC. O gás de arraste utilizado foi o N2 com 

99,99999 % de pureza e a mistura padrão (White Martins Ltda) contendo 95 % de argônio 

(Ar) e 5 % de metano (CH4) foi usada como gás de make up do detector. O volume de 

amostra utilizado foi de 1 mL, injetado em sistema de looping. As curvas analíticas 

utilizadas para a quantificação de N2O foram realizadas através da injeção de três misturas 

padrões de gases (White Martins Ltda) contendo 298 ppb, 1010 ppb e 4998 ppb de N2O. 

No R1, a vazão de ar, utilizada para a determinação dos fluxos de emissão de N2O 

foi aferida com o auxílio do bolhômetro e consistiu na medição do tempo necessário para 

que ar captado do reator com o mesmo sistema de amostragem de N2O movesse uma 

bolha de sabão interna ao bolhômetro por um volume de 100 mL. A determinação da 

vazão para o R2 foi realizada indiretamente, sendo calculada através da diferença entre a 

vazão de ar efluente ao rotâmetro (aferida com o bolhômetro no ponto anterior ao divisor 

de correntes do ar que alimentava os dois reatores) e a vazão de ar determinada no reator 

R1, levando em consideração a proporcionalidade entre a área do funil e da seção circular 

do reator. Ressalta-se que as aferições de tempo foram realizadas no mínimo sete vezes, 

de modo a minimizar o erro de determinação atrelado à técnica realizada.    
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3.4.3 – Procedimento para coleta e análise quantitativa dos grupos 

microbianos nitrificantes utilizando a técnica de hibridização in situ por 

fluorescência (FISH) 

 

A análise de FISH foi realizada de modo a identificar e quantificar a comunidade 

microbiana nitrificante presente nos reatores R1 e R2. A biomassa suspensa presente nos 

reatores B1 e B2, oriundas do desprendimento do biofilme dos reatores R1 e R2, 

respectivamente, foram utilizadas para essa análise. A escolha pela coleta dessas amostras 

se deu pela maior facilidade de amostragem e processamento, e por se considerar que as 

mesmas eram representativas das biomassas contidas nos reatores R1 e R2. Além disso, 

evitava-se qualquer retirada de lodo imobilizado nos suportes desses reatores, 

minimizando interferências no processo nitrificante. 

O procedimento consistiu em uma etapa de fixação da biomassa para 

armazenamento em freezer em -20 ºC, uma etapa de hibridização com sondas de 

oligonucleotídeos específicas para cada grupo microbiano de interesse (BOA, BON e 

Eubactéria (EUB)) e na aquisição das imagens com posterior processamento e contagem, 

realizando o comparativo entre os grupos presentes. 

 Para a fixação, o sólido coletado foi gentilmente macerado para reduzir o tamanho 

dos agregados microbianos, que dificultavam o acesso da sonda às células bacterianas. A 

amostra foi transferida para tubos de centrífuga estéreis e foi adicionado tampão fosfato 

salino (PBS) 1x com pH 7,2. A mistura foi centrifugada por 2 minutos a 1400 rotações 

por minuto (rpm) e o sobrenadante descartado. O procedimento de lavagem e descarte do 

sobrenadante foi repetido três vezes. 

 Após a lavagem e descarte do sobrenadante, foi adicionada uma solução de 

paraformaldeído 4 % (v/v) ao centrifugado, que foi suspenso e mantido sob refrigeração 

à temperatura de 4 ºC por 2 horas. A amostra resfriada foi novamente centrifugada e 

lavada três vezes com PBS 1x. O centrifugado foi armazenado com solução de partes 

iguais de PBS/etanol (98 %) em freezer à temperatura de -20 ºC até a hibridização. 

 Para a etapa de hibridização, primeiramente, as lâminas a serem utilizadas como 

suporte foram preparadas. Foram utilizados 100 mL de água destilada, 0,1 g de gelatina 

microbiológica e 0,01 g de sulfato de cromo e potássio (KCr(SO4)2) em uma placa de 

agitação com aquecimento. Para cada amostra foram realizadas triplicatas de fixação, 
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sendo cada uma das amostras distribuídas em uma lâmina, dividida em poços de tamanhos 

iguais contendo 0,2 μL, com posterior incubação em estufa bacteriológica a 48 ºC.  

Após a fixação das amostras nos poços, foi realizada a desidratação com diferentes 

concentrações crescentes de álcool etílico (50 %, 70 %, 98 %). Em seguida, foi preparado 

o tampão de hibridização (NaCl 5 mol/L, Na2EDTA 0,5 mol/L, Tris/HCl 1 mol/L, dodecil 

sulfato de sódio (SDS) 10 % (v/v)), com formamida em diferentes concentrações, de 

acordo com a amostra analisada. O mesmo foi aquecido por 10 minutos em estufa a 48 

ºC e misturado a 1 μL de sondas com diferentes marcações (verde-fluorescente Alexa 

Fluor 488 e vermelho-fluorescente Alexa Fluor 594) de modo que a concentração final 

de sonda em cada poço da lâmina fosse de 5 ng/μL. A Tabela (3-8) resume as sondas 

utilizadas para cada grupo microbiano alvo. Para detectar a comunidade de BOA e BON, 

diversas sondas foram misturadas de modo a detectar maior parte das bactérias 

pertencentes a esses dois grupos nitrificantes.  

A etapa de hibridização ocorria por 16 horas, após marcação, em câmara escura a 

temperatura de 46 ºC contendo um frasco com a solução do tampão de hibridização 

aberto, que mantinha a atmosfera saturada, preservando a lâmina. Ao fim desse período, 

a lâmina foi mergulhada em solução tampão de lavagem (NaCl 5 mol/L, Na2EDTA 0,5 

mol/L, Tris/HCl 1 mol/L, dodecil sulfato de sódio (SDS) 10 % (v/v)), removendo o 

excesso de sonda não hibridizada.  

A lâmina preparada foi lavada em água destilada e novamente seca em estufa 

sendo armazenada novamente até que fosse realizada sua visualização, utilizado o 

microscópio confocal laser Carl Zeiss, modelo LSM 710. Para manter a fluorescência 

durante o armazenamento a -20ºC, utilizou-se o Vectashield com DAPI (Vector 

Laboratories, Burlingame, CA, USA).  

A análise de cada amostra foi realizada em triplicata, seis imagens foram obtidas 

para cada poço, totalizando 18 imagens para cada lâmina. As imagens foram obtidas pelo 

Software Black Zeiss, em formato czi, e exportadas para o programa Python Jupyter, 

minimizando a perda de informação gráfica. A quantificação foi realizada para cada grupo 

nitrificante específico (BOA ou BON), detectados com sondas específicas, em relação ao 

total de bactérias presentes. 
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Tabela 3-8: Sondas oligonucleotídicas utilizadas para cada grupo microbiano alvo. 

Sonda Sequência 5’-3’ Grupo Alvo Mistura Referência 

EUB 338 I 

EUB 338 II 

EUB 338 III 

GCTGCCTCCCGTAGGAGT 

GCAGCCACCCGTAGGTGT 

GCTGCCACCCGTAGGTGT 

Maioria das bactérias 

Planctomycetes 

Verrucomicrobiales 

EUBmix 
Amann et al. (1990) 

Daims et al. (1999) 

  Neu 653 

  Nse 1472 

Nso 1225 

Nmv 

Nso 190 

CCCCTCTGCTGCACTCTA 

ACCCCAGTCATGACCCCC 

CGCCATTGTATTACGTGTGA 

TCCTCAGAGACTACGCGG 

CGATCCCCTGCTTTTCTCC 

Maioria halofílicos e halotolerantes 

Nitrosomonas spp. 

Nitrosomonas 

Oxidadores de amônia  

β-proteobacteria 

    Nitrosococcus mobilis (Nitrosomonas) 

lineage 

Oxidadores de amônia  

β-proteobacteria 

AOBmix 

Wagner et al. (1995) 

Mobarry et al. 

(1996) 

Pommerening-Roser 

(1996) 

 

Nit 1035 

Ntspa 662 

CCTGTCTCCATGCTCCG 

GGAATTCCGCGCTCCTCT 

Nitrobacter spp 

Gênero Nitrospira 

Organismos anammox  

NOBmix 
Wagner et al. (1996) 

Daims et al. (1999) 

Fonte: Elaboração própria, 2020.
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3.4.4 – Ensaios cinéticos de remoção de N amoniacal em batelada 

 

Ao fim do regime operacional com a menor faixa de carga superficial de NH4
+-N 

aplicada, quando atingido um estado estacionário (conversões nitrogenadas constantes), 

foram realizados testes cinéticos de nitrificação em batelada para cada sistema a fim de 

se estimar a máxima atividade nitrificante (taxa específica máxima de nitrificação) para 

os sistemas MBBR. Nessa condição de menor carga, em função da remoção completa de 

nitrogênio amoniacal obtida, a capacidade nitrificante durante a operação contínua podia 

estar limitada pela quantidade de substrato alimentado.  

Os testes foram realizados interrompendo-se a alimentação contínua dos reatores, 

removendo-se o efluente contido nos mesmos e adicionando-se a água residuária sintética 

não tratada (retirada do frasco refrigerado) de modo a se manter uma concentração inicial 

próxima de 30 mg NH4
+-N nos reatores e proporcionar condições metabólicas 

(alcalinidade e micronutrientes) satisfatórias para a nitrificação. Durante os ensaios, os 

consumos de nitrogênio amoniacal foram monitorados nos tempos pré-determinados de 

0, 15, 30, 60, 120, 180 minutos de modo a contemplar um período próximo ao TRH dos 

reatores (3h).  

Vale ressaltar que para as maiores cargas de nitrogênio aplicadas, o ensaio cinético 

não foi realizado. Nessas condições, sem limitação de substrato, sempre foi detectado 

nitrogênio amoniacal no efluente. Portanto, os reatores já operavam em suas capacidades 

máximas. 

 

3.4.5 – Análises estatísticas utilizadas  

 

Nesse estudo, a análise estatística foi realizada para melhor interpretação dos 

resultados relativos a remoção de N amoniacal, emissão de N2O e FISH. Duas abordagens 

principais de interpretações foram realizadas. Na primeira verificou-se a presença de 

diferença significativa na variação do parâmetro testado para intervalos subsequentes de 

cargas amoniacais aplicadas ao reator estudado. Já a segunda abordagem estatística testou 

a ocorrência de diferença significativa entre os reatores, para um parâmetro analisado, nas 

mesmas faixas de cargas amoniacais aplicadas (desempenho do R1 comparado ao R2).  

       Todas os testes foram realizados com o auxílio do software Sigma Plot. Em ambas 

as abordagens, optou-se por utilizar o teste paramétrico t-student e o teste não paramétrico 
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Mann-Whitney. A escolha do teste aplicado foi realizada através do teste Shapiro-Wilk, 

responsável pela verificação da normalidade dos dados. Para os que apresentaram 

normalidade, o teste t- student (paramétrico) foi empregado e nos conjuntos de amostras 

considerados fora da normalidade, foi utilizado o teste de Mann-Whitney (não 

paramétrico).  

Em todas as análises foi adotado o nível de significância de 5 %, sendo assim, 

para p-valores inferiores a 0,05 (p-crítico), as amostras comparadas foram consideradas 

significativamente distintas. 

 

3.5 – Principais cálculos efetuados  

 

3.5.1 – Balanço de nitrogênio, carga superficial e eficiência de remoção () 

 

O balanço de N em solução, para cada reator, foi determinado tendo como base as 

concentrações das espécies nitrogenadas analisadas (NH4
+-N, NO3

--N e NO2
--N) e a 

vazão volumétrica do sistema. A Equação (3.1) representa a equação geral de balanço 

utilizada. 

 

([𝑵𝑯𝟒
+ − 𝑵]𝒂𝒇−𝒊 + [𝑵𝑶𝟐

− − 𝑵]𝒂𝒇−𝒊 + [𝑵𝑶𝟑
− − 𝑵]𝒂𝒇−𝒊 - ([𝑵𝑯𝟒

+ − 𝑵]𝒆𝒇−𝒊 +

[𝑵𝑶𝟐
− − 𝑵]𝒆𝒇−𝒊 + [𝑵𝑶𝟑

− − 𝑵]𝒆𝒇−𝒊)). 𝒒𝒊 =  𝟎                                                    (3.1) 

 

Onde os índices af e ef significam afluente e efluente, respectivamente; o índice i 

é relativo ao reator analisado (R1 ou R2) e q a vazão volumétrica do sistema estudado. 

Como a operação do sistema foi contínua, a vazão afluente era igual a efluente e comum 

aos dois reatores. 

Ressalta-se que neste balanço não foi considerado a parcela de NH4
+-N assimilada 

para o crescimento microbiano. Essa premissa teve como base as baixas taxas de 

assimilação dos organismos autotróficos nitrificantes, que eram a parcela majoritária na 

comunidade microbiana presente nos dois reatores devido à ausência de fonte de carbono 

orgânico no esgoto sintético utilizado. Além disso, as parcelas relativas ao NO2
--N e NO3

-

-N afluentes ao reator, oriundas de possíveis processos de degradação do meio ocorridos 

nas mangueiras de alimentação, por serem muito pequenas, foram negligenciadas. 
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As cargas superficiais (afluente ou removida) representam a relação entre a taxa 

mássica (g/d) dos compostos e a área superficial do MBBR (m²). De modo a se realizar o 

cálculo com os parâmetros operacionais disponíveis, a Equação (3.2) foi utilizada. 

 

𝑪𝒔𝒖𝒑𝑨𝒇𝒊 (
𝒈

𝒎𝟐.𝒅
) =  (

(𝑪𝒂𝒇𝒊. 𝒒𝒊) 

(𝑨𝒔𝒖𝒑𝒔−𝒊. (
𝑽𝒔

𝑽𝑹⁄ )
𝒊

. 𝑽𝒊)
⁄ )                                               (3.2) 

 

Onde CsupAfi representa a carga superficial do composto (afluente) no reator i; 

Cafi representa a concentração afluente, em g/L, do composto no reator i; qi a vazão 

volumétrica, em L/d, do reator i; Asups-i a área superficial específica do suporte (m²/m³) 

presente no reator i; Vs/VRi a razão de enchimento do reator i e Vi o volume (m³) do reator. 

A taxa de remoção superficial (ou carga superficial removida) do composto foi 

determinada através da Equação (3.3). 

 

𝑪𝒔𝒖𝒑 𝒓𝒆𝒎 𝒊(
𝒈

𝒎𝟐.𝒅
) = (

((𝑪𝒂𝒇𝒊 −  𝑪𝒆𝒇𝒊). 𝒒𝒊) 

(𝑨𝒔𝒖𝒑𝒔−𝒊. (
𝑽𝒔

𝑽𝑹⁄ )
𝒊

. 𝑽𝒊)
⁄ )                    (3.3)

   

Onde Csup remi representa a carga superficial removida para o composto no reator 

i (em g/(m².d)); Cafi a concentração afluente para o composto no reator i, Cefi a 

concentração efluente do composto no reator i, expressas em g/L; qi a vazão volumétrica, 

em L/d, do reator i; Asups-i a área superficial específica do suporte (m²/m³) presente no 

reator i; Vs/VRi a razão de enchimento do reator i e Vi o volume (m³) do reator. 

De modo a determinar a eficiência de remoção de NH4
+-N, a Equação (3.4) foi 

utilizada. 

 

𝜼𝒊(%) =  (
([𝑵𝑯𝟒

+ − 𝑵]𝒂𝒇−𝒊 − [𝑵𝑯𝟒
+ − 𝑵]𝒆𝒇−𝒊)

[𝑵𝑯𝟒
+ − 𝑵]𝒂𝒇−𝒊

⁄ ) . 𝟏𝟎𝟎      (3.4)  

 

No qual i representa a eficiência de remoção (percentual) de NH4
+-N no reator i; 

[NH4
+-N]af-i a concentração de NH4

+-N afluente ao reator i e [NH4
+-N]ef-i a concentração 

de NH4
+-N efluente ao reator i, ambas em mg/L . 
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3.5.2 –  Determinação de sólidos aderidos totais e voláteis, atividade específica 

de remoção de NH4
+-N e taxa de desprendimento de biofilme 

  

Para a determinação dos teores de sólidos aderidos totais e voláteis relativos ao 

reator R1, preenchido com o suporte AnoxKaldnes K1, seguiu-se a mesma metodologia 

proposta por APHA (1999a). Os teores de SAT, SAF e SAV por unidade de área foram 

determinados pelas Equações (3.5), (3.6) e (3.7), respectivamente.      

 

𝑺𝑨𝑻𝑹𝟏  (
𝒎𝒈 𝑺𝑨𝑻

𝒎𝟐
) =  (

(𝑷𝟐𝑹𝟏 −  𝑷𝟏𝑹𝟏). 𝒏 

(𝑨𝒔𝒖𝒑𝒔−𝑹𝟏. (
𝑽𝒔

𝑽𝑹⁄ )
𝑹𝟏

. 𝑽𝑹𝟏)⁄ ) . (𝑵/𝒏)  

               (3.5) 

 

Onde SATR1 representa o teor de sólidos aderidos totais por unidade de área no 

reator R1; P2R1 é o peso (mg) do cadinho contendo os sólidos extraídos do suporte do 

reator R1 e secos a 100 ºC, P1R1 o peso do sistema cadinho seco antes do procedimento 

de lavagem (mg); n é relativo ao número de suportes usados na determinação; Asups-R1 a 

área superficial do suporte (m²/m³) presente no reator; Vs/VRR1 a razão de enchimento; 

VR1 o volume (m³) do reator e N o número total de suportes no reator.  

 

𝑺𝑨𝑭𝑹𝟏  (
𝒎𝒈 𝑺𝑨𝑭

𝒎𝟐 ) =  (
(𝑷𝟑𝑹𝟏 −  𝑷𝟏𝑹𝟏). 𝒏 

(𝑨𝒔𝒖𝒑𝒔−𝑹𝟏. (
𝑽𝒔

𝑽𝑹⁄ )
𝑹𝟏

. 𝑽𝑹𝟏)⁄ ) . (𝑵/𝒏)                             

    (3.6) 

 

Onde SAFR1 representa o teor de sólidos aderidos fixos por unidade de área no 

reator R1; P3R1 é o peso do cadinho contendo os sólidos do suporte do R1, secos a 550 ºC 

(mg); P1R1 o peso do sistema cadinho seco antes do procedimento de lavagem (mg); n é 

relativo ao número de suportes usados na determinação; Asups-R1 a área superficial do 

suporte (m²/m³) presente no reator; Vs/VRR1 a razão de enchimento; VR1 o volume (m³) do 

reator e N o número total de suportes no reator. 

 

𝑺𝑨𝑽𝑹𝟏 (
𝒎𝒈 𝑺𝑨𝑽

𝒎𝟐 ) =  (𝑺𝑨𝑻𝑹𝟏 − 𝑺𝑨𝑭𝑹𝟏)              (3.7) 
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Onde SAVR1 representa o teor de sólidos aderidos voláteis por unidade de área no 

reator R1; SATR1 o teor de sólidos aderidos totais do R1 (mg SAT/m²) e SAFR1 o teor de 

sólidos aderidos fixos (mg SAF/m²) no reator. 

Conforme apresentado na Sessão 3.4.1, para o suporte Mutag Biochip, usada no 

R2, o teor de sólidos aderidos totais foi determinado seguindo a metodologia adaptada de 

Fonseca e Bassin (2019). A Equação (3.8) apresenta o cálculo realizado. 

 

𝑺𝑨𝑻𝑹𝟐  (
𝒎𝒈 𝑺𝑨𝑻

𝒎𝟐
) =  (

(𝑷𝟏𝑹𝟐 −  𝑷𝟐𝑹𝟐). 𝒏 

(𝑨𝒔𝒖𝒑𝒔−𝑹𝟐. (
𝑽𝒔

𝑽𝑹⁄ )
𝑹𝟐

. 𝑽𝑹𝟐)⁄ ) . (𝑵/𝒏)      

    (3.8) 

 

Onde SATR2 representa o teor de sólidos aderidos totais por unidade de área no 

reator R2; P1R2 é o peso do sistema cadinho mais suporte do reator R2 secos a 60ºC antes 

do procedimento de lavagem (mg); P2R2  o peso do sistema cadinho mais suporte secos a 

60 ºC após o procedimento de lavagem (mg); n é relativo ao número de suportes usados 

na determinação; Asups-R2 a área superficial do suporte (m²/m³) presente; Vs/VRR2 a razão 

de enchimento do reator, VR2 o volume (m³) do reator R2 e N o número total de suportes 

do reator.   

De modo a se obter uma estimativa do teor de sólidos aderidos voláteis no R2, foi 

considerado que a relação SAV/SAT para esse reator foi semelhante à relação SSV/SST, 

possível de ser obtida através da metodologia de sólidos suspensos, descrita por APHA 

(1999a). Sendo assim, o teor de SAV para o reator R2 foi estimado através do produto 

[SAT.(SSV/SST)]. Essa abordagem se mostrou razoável uma vez que os sólidos em 

suspensão foram oriundos do desprendimento do biofilme, dado o reduzido TRH (3h) 

para desenvolvimento dos organismos nitrificantes em suspensão. 

Também de acordo com a relação entre o amônio consumido e o teor de sólidos 

voláteis totais dos reatores (SVT), foi determinada a taxa de remoção específica de NH4
+-

N do sistema. A Equação (3.9) foi utilizada para essa determinação. 

 

𝑹𝑬𝑵𝒊 (
𝒎𝒈 𝑵𝑯𝟒

+−𝑵

(𝒈 𝑺𝑽𝑻.𝒉)
) =  (

(([𝑵𝑯𝟒
+ − 𝑵]𝒂𝒇−𝒊 − [𝑵𝑯𝟒

+ − 𝑵]𝒆𝒇−𝒊))
(𝑻𝑹𝑯. 𝑺𝑽𝑻𝒊 . 𝟏𝟎𝟑)

⁄ )                  

    (3.9) 
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Onde RENi corresponde à remoção específica de NH4
+-N para o reator i; [af]i a 

concentração de NH4
+-N afluente ao reator i e [ef]i a concentração de NH4

+-N efluente ao 

reator i, ambas em mg/L;TRH o tempo de retenção hidráulica, em horas (h); SVTi refere-

se ao teor de sólidos voláteis totais do reator em mg/L. SVTi foi determinado através da 

soma do SSV e do SAV, ambos em mg/L, e para a determinação do SAV em mg/L, foi 

realizada multiplicação do teor de SAV, em mg/m², pela relação entre a área superficial 

do reator i (m²) pelo seu volume útil (m³) (Asupb/VR)i. 

A taxa de desprendimento do biofilme para ambos os reatores foi calculada usando 

a Equação (3.10). 

 

𝑲𝑫𝒊 (
𝒈 𝑺𝑺𝑻

𝒎𝟐.𝒅
) =  (

(𝑺𝑺𝑻𝒊. 𝒒𝒊) 

(𝑨𝒔𝒖𝒑𝒔−𝒊. (
𝑽𝒔

𝑽𝑹⁄ )
𝒊

. 𝑽𝒊)
⁄ )                                                       (3.10) 

 

Onde KDi representa a taxa de desprendimento de biofilme no reator i; SST-i 

representa a concentração de sólidos suspensos totais, em g/L, na saída do reator i 

(considerado igual à concentração interna ao reator para sistemas perfeitamente agitados); 

qi a vazão volumétrica, em L/d, do reator i; Asups-i a área superficial específica do suporte 

(m²/m³) presente no reator i; Vs/VRi a razão de enchimento do reator i e Vi o volume (m³) 

do reator.   

    

3.5.3 – Determinação da concentração de amônia livre (NH3-N) e ácido nitroso 

(HNO2-N) 

 

Para determinar a concentração de amônia livre (NH3-N) nos reatores 

nitrificantes, as Equações (3.11) e (3.12), propostas por Anthoniesen et al. (1976), foram 

utilizadas. Essas equações levam em consideração o equilíbrio entre a forma ionizada e a 

não ionizada do N-amoniacal, além do pH e da T do meio.  

 

[𝑵𝑯𝟑 − 𝑵]𝒊 (
𝒎𝒈 𝑵𝑯𝟑−𝑵

𝑳
) =  (

([𝑵𝑯𝟒
+ − 𝑵]𝒆𝒇−𝒊. 𝟏𝟎𝒑𝑯𝒊  )

((𝟏
𝑲𝒂𝒊

⁄ ) + 𝟏𝟎𝒑𝑯𝒊)
⁄ )   (3.11) 

 

𝟏
𝑲𝒂𝒊

⁄ = 𝒆𝒙𝒑 [𝟔𝟑𝟑𝟒
(𝟐𝟕𝟑, 𝟏𝟓 + 𝑻𝒊)

⁄ ]        (3.12) 
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Onde [NH3-N] é a concentração de amônia livre (NH3-N) em mg NH3-N/L, 

[NH4
+-N]ef-i a concentração de NH4

+-N em mg NH4
+-N/L, pH o potencial hidrogeniônico, 

T a temperatura em ºC e o índice i representa o reator analisado. 

Devido a possibilidade de intensificação na geração e emissão de N2O em sistemas 

com altos teores de ácido nitroso (HNO2), também foi realizada a determinação desse 

composto em função das concentrações de NO2
--N do sistema, do pH e da T. As Equações 

(3.13) e (3.14), também sugeridas por Anthoniesen et al. (1976), foram utilizadas.  

 

[𝑯𝑵𝑶𝟐 − 𝑵]𝒊 (
𝒎𝒈 𝑯𝑵𝑶𝟐−𝑵

𝑳
) =  (

([𝑵𝑶𝟐
− − 𝑵]𝒊)

(𝑲𝒏𝒊. 𝟏𝟎𝒑𝑯𝒊)⁄ )     (3.13)  

 

𝑲𝒏 = 𝒆𝒙𝒑 [−𝟐𝟑𝟎𝟎
(𝟐𝟕𝟑, 𝟏𝟓 + 𝑻𝒊)

⁄ ]        (3.14) 

  

 Onde [HNO2-N] é a concentração de ácido nitroso (HNO2-N) em mg HNO2-N/L, 

[NO2--N] a concentração de NO2
--N em mg NO2

--N/L, pH o potencial hidrogeniônico, T 

a temperatura em ºC e o índice i representa o reator analisado. 

 

3.5.4 – Determinação da concentração (mg/L) de N2O quantificado, fluxo de 

emissão de N2O e fator de emissão (FE) de N2O 

 

De modo a determinar a concentração de N2O emitida pelos reatores, em mg N2O-

N/L, a Equação (3.15), adaptada de Ribeiro (2013), foi utilizada.  

 

[𝑵𝟐𝑶 − 𝑵]𝒊 (
𝒎𝒈 𝑵𝟐𝑶−𝑵

𝑳
) =  ((

(𝑷. ∆𝑵𝟐𝑶 )
(𝑹. 𝑻)⁄ ) . (𝟐𝟖

𝟏𝟎𝟔⁄ ))     (3.15) 

 

Onde [N2O-N]i é a concentração em mg N2O-N/L emitida pelo reator i; P é a 

pressão atmosférica ambiente (1,01 atm); ∆N2O é a diferença entre a concentração de 

N2O obtida para a amostra analisada e a concentração de N2O do ar atmosférico ambiente, 

ambas em ppbv (partes por bilhão em unidade volumétrica); R é a constante universal dos 

gases em ((atm.L)/(mol.K)) e T a temperatura absoluta ambiente (K). Os valores de 28 e 

106 são relativos às conversões de unidades de quantidade de matéria e ppbv para valores 

mássicos de N2O-N. Ressalta-se que não foi considerado desvio da idealidade para o 
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cálculo da concentração do gás devido às baixas condições de T e P do sistema (condições 

ambientes).  

A taxa de emissão de N2O (EN2O-i) para o reator i, em mg N2O-N/d, apresentada 

na Equação (3.16), foi determinada através do produto entre a concentração de N2O-N 

([N2O-N]i), em mg/L, a vazão volumétrica de gás insuflado que permeava pelo funil de 

coleta de N2O emitido (qg-i) em L/d, e a relação entre as áreas das seções circulares dos 

reatores (Asecr-i) e dos funis (Asecf-i) em m².  

 

𝑬𝑵𝟐𝑶−𝒊 (
𝒎𝒈 𝑵𝟐𝑶−𝑵

𝒅
) =  ([𝑵𝟐𝑶 − 𝑵]𝒊. 𝒒𝒈−𝒊 ). (

𝑨𝒔𝒆𝒄𝒓−𝒊
𝑨𝒔𝒆𝒄𝒇−𝒊

⁄ )                                         (3.16) 

 

A taxa de emissão específica de N2O (ESN2O-i) para o reator i, em mg N2O-N/(g 

SVT.h) foi calculada através da equação (3.17) 

 

𝑬𝑺𝑵𝟐𝑶−𝒊 (
𝒎𝒈 𝑵𝟐𝑶−𝑵

𝒈 𝑺𝑽𝑻 .𝒉
) =  (

𝑬𝑵𝟐𝑶−𝒊
(𝑺𝑽𝑻𝒊. 𝑽𝑹. 𝟐𝟒)⁄ )                                                                  (3.17) 

 

Onde VR é relativo aos volumes dos reatores, em litros (L); SVTi é relativo ao teor de 

sólidos voláteis totais do reator i em mg/L. 

O fluxo (FN2O-i) de emissão de N2O-N, apresentado na Equação (3.18), foi 

determinado utilizando a concentração de N2O-N ([N2O-N]i) em g/L, a vazão volumétrica 

de gás insuflado que permeava pelo funil de coleta de gás emitido (qg-i) em L/d, e a área 

da seção circular do funil utilizado no reator i (Asecf-i) em m² (para o funil utilizado no R1 

a área superficial foi de 0,0014 m² e para o do R2 0,0005 m²), sendo que o índice i 

representa o reator estudado. Considerou-se fluxo de emissão constante em todos os 

pontos da superfície dos reatores. 

 

𝑭𝑵𝟐𝑶−𝒊 (
𝒈 𝑵𝟐𝑶−𝑵 

𝒎𝟐.𝒅
) =  (

([𝑵𝟐𝑶 − 𝑵]𝒊. 𝒒𝒈−𝒊 )
𝑨𝒔𝒆𝒄𝒇−𝒊

⁄ )                            (3.18) 

 

O FE de N2O foi determinado através da relação entre a emissão (mássica) de 

N2O-N em g N2O-N/d e a vazão mássica de N (neste caso, N amoniacal) afluente ao reator 

em g NH4
+-N/d, de acordo com a Equação (3.19).  
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𝑭𝑵𝟐𝑶−𝒊 (%) =  (
(

𝒈 𝑵𝟐𝑶 − 𝑵𝒊
𝒅⁄ )

(
𝒈 𝑵𝒂𝒇 𝒊

𝒅
⁄  )

⁄ ) . 𝟏𝟎𝟎       (3.19) 

 

 Onde FEN2O-i é o fator de emissão percentual de N2O para o reator i; g N2O-N-i/d 

é a massa em g de N2O-N emitido pelo reator i por dia e g N af-i/d a massa de NH4
+-N 

afluente ao reator i por dia. 
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CAPÍTULO 4 

4- RESULTADOS E DISCUSSÃO  

 

 No presente capítulo serão apresentados os resultados obtidos para os reatores 

nitrificantes, que operaram continuamente por aproximadamente 620 dias. Serão 

abordados os resultados relativos à remoção de N amoniacal, à emissão de N2O e à 

quantidade de biomassa para os sistemas R1 e R2. De modo a facilitar o entendimento 

dos perfis observados, todos os resultados serão expressos como valores médios dos 

parâmetros obtidos para cada faixa de carga de NH4
+-N aplicada, representados em 

função do aumento crescente dessa aos reatores. Ressalta-se que foi realizada a adaptação 

gradual do sistema para a carga de estudo analisada por, no mínimo, 15 dias. Isto é, 

dependendo da condição operacional avaliada, a carga de N amoniacal aplicada foi 

aumentada ou diminuída gradualmente, impedindo a ocorrência de choques de carga à 

comunidade nitrificante e conferindo tempo suficiente para a sua adaptação à nova 

condição.  

  

4.1 – Remoção de nitrogênio amoniacal 

  

Durante os ensaios, os dois sistemas MBBR nitrificantes, R1, preenchido com o 

suporte AnoxKaldnes K1 e R2 com Mutag Biochip, operaram com mesmo TRH (3 h) e 

possuíam a mesma área superficial. Dessa forma, ambos sistemas foram submetidos às 

mesmas variações de cargas superficiais aplicadas. As cargas superficiais de NH4
+-N 

removidas nos reatores R1 e R2 são apresentadas na Figura (4-1), na qual também são 

mostradas linhas representando as diferentes eficiências teóricas de remoção de N 

amoniacal (100, 80, 50 e 30 %) para os dois sistemas. 

Para cargas amoniacais aplicadas mais baixas (0,5 a 2,4 g NH4
+-N/(m².d)), foi 

possível observar que os valores experimentais obtidos para ambos reatores foram pouco 

dispersos entre si. Assim, ambos reatores possuíam capacidades de nitrificação similares, 

com eficiências de remoção de N amoniacal entre 70 e 90 %, se aproximando do intervalo 

entre as linhas ilustrativas que representavam eficiências de remoção de 80 e 100 %. Com 

o aumento gradual da carga nitrogenada afluente, observou-se uma queda gradual da 

eficiência de remoção de N amoniacal do sistema, embora houvesse um aumento da 

quantidade de nitrogênio amoniacal removida. Para cargas aplicadas próximas a 9 g 
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NH4
+-N/(m².d), a eficiência de remoção se situou entre 50 e 80 % para o R1 e entre 30 e 

50 % para o R2, respectivamente.    

 
 

 

 
Figura 4-1: Carga superficial de NH4

+-N removida (em pontos) para as diferentes cargas 

superficiais amoniacais aplicadas, bem como as linhas indicando diferentes eficiências de 

remoção teóricas (100, 80, 50 e 30 %) para os reatores R1 e R2. 

 

Com o aumento da carga amoniacal aplicada, a quantidade de amônio removida 

tanto no R1 quanto no R2 continuou aumentando, contudo, esse aumento ocorreu em 

menores proporções em relação ao aumento da carga aplicada, o que acarretou na redução 

da eficiência de remoção de N amoniacal. Em cargas aplicadas bastante elevadas, 

superiores a 17 g NH4
+-N/(m².d), ambos os sistemas apresentaram maior instabilidade em 

relação à capacidade de nitrificação, havendo maior dispersão nos valores de eficiência e 

pouca variação da quantidade de amônio removido, mesmo com o aumento expressivo 

da carga aplicada. Nessas condições, as eficiências de remoção de N amoniacal passam 

se concentrar entre 30 e 50 % para o reator R1 e menor que 30 % para o R2. Somente 

após a carga aplicada de 20 g NH4
+-N/(m².d), é retomado um perfil de aumento da 

remoção para os dois reatores, sugerindo um tempo maior para a adaptação dos 
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organismos às elevadas cargas de N amoniacal aplicadas. Além disso, as quantidades 

removidas nessas cargas mais elevadas foram próximas às observadas quando se 

aplicaram cargas amoniacais próximas a 15 g NH4
+-N/(m².d), o que sugere que esses 

sistemas possam ter alcançado a capacidade limite de remoção de amônio nas condições 

operacionais estudadas.  

De modo a se realizar uma análise mais detalhada dos resultados obtidos para as 

diversas faixas de carga testadas, a carga amoniacal superficial removida média, bem 

como a eficiência de remoção média (em termos percentuais) para cada faixa média de 

carga superficial amoniacal aplicada nos reatores R1 e R2 podem ser observadas na 

Figura (4-2). Os resultados dos p-valores obtidos a partir das análises estatísticas 

realizadas para o embasamento dessa etapa são apresentadas nas Tabelas (7-1), (7-2) e 

(7-3) do Anexo (a).  

 

 

 

 
Figura 4-2: Valores médios de cargas superficiais amoniacais removidas e seus respectivos 

desvios padrão, bem como a eficiência de remoção de N amoniacal (%) para cada faixa de carga 

de N amoniacal aplicada aos reatores R1 e R2.  
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Nas faixas médias de 0 – 1 até a faixa de 2 – 3 g NH4
+-N/(m².d), ambos os sistemas 

apresentaram capacidade de remoção elevadas e crescentes: 0,7 ± 0,2 até 1,8 ± 0,2  g 

NH4
+-N/(m².d) para o R1 e 0,7 ± 0,1 a 1,7 ± 0,3 g NH4

+-N/(m².d) para o R2. As eficiências 

de remoção de N amoniacal foram de 87 e 80 % para o R1 e de 82 e 75 % para o R2, 

respectivamente. Para os dois reatores, foi possível observar diferença significativa 

(p<0,05) na remoção de N amoniacal para essas faixas de carga amoniacal aplicadas.  

Bassin et al. (2016), ao estudarem dois sistemas MBBR de bancada utilizando-se 

das mesmas condições de TRH, tipos de suportes e frações de enchimento do presente 

estudo, porém com aporte de matéria orgânica biodegradável (DQO solúvel de 400 mg 

O2/L) e carga superficial de NH4
+-N de 1,6 g NH4

+-N/(m².d), reportaram remoções de 

NH4
+-N na faixa de 50 a 86 % para o reator preenchido com o suporte AnoxKaldnes K1 

e de 35 a 73 % para o preenchido com Mutag Biochip. Os maiores valores de remoção de 

NH4
+-N observados na presente pesquisa estão relacionados à ausência de matéria 

orgânica no afluente dos sistemas, minimizando o crescimento de organismos 

heterotróficos e favorecendo o desenvolvimento dos nitrificantes (CHEN et al., 1991). 

 No intervalo de faixas de 2 – 3 até 4 – 5 g NH4
+-N/(m².d), a eficiência de remoção 

de N amoniacal no reator R1 não apresentou diferença significativa (p-valor > 0,05). No 

entanto, houve um sensível aumento na remoção na faixa de 5 – 6 g NH4
+-N/(m².d), na 

qual a carga removida, foi, em média, de 3,1 ± 0,2 g NH4
+-N/(m².d). Na faixa seguinte, 6 

– 7 g NH4
+-N/(m².d), também foi possível observar um aumento significativo na remoção, 

alcançando-se uma carga removida de 3,8 ± 0,2 g NH4
+-N/(m².d). Não houve diferença 

estatística no desempenho do reator até a faixa de 8 – 9 g NH4
+-N/(m².d).  

 Para o reator R2, nas faixas 2 – 3 e 3 – 4 g NH4
+-N/(m².d), foram observadas 

cargas removidas similares, somente aumentando para o valor médio de 1,8 ± 0,5 g NH4
+-

N/(m².d) na faixa aplicada de 4 – 5 g NH4
+-N/(m².d). Similarmente ao R1, quando 

aplicada a faixa de carga de 6 – 7 g NH4
+-N/(m².d), a remoção de N amoniacal aumentou 

para 3,9 ± 0,2 g NH4
+-N/(m².d), apresentando nesta faixa, eficiência de remoção 59 %.  

Zafarzadeh et al. (2010) estudaram sistemas MBBR de bancada que realizavam 

desnitrificação e nitrificação parcial. Com baixa relação C/N (igual a 2) e carga superficial 

aplicada de 4,5 g NH4
+-N/(m².d) (concentração afluente de 250 mg NH4

+-N/L), esses 

autores observaram uma remoção de aproximadamente 67 % da carga nitrogenada 

afluente, valor ligeiramente superior ao obtido nesse trabalho. Contudo, foi aplicado TRH 

6,7 vezes superior ao estudado (TRH de 20 h). 
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Ao se prosseguir com o aumento das cargas de N amoniacal aplicadas, durante os 

intervalos de 9 – 10 a 12 – 13 g NH4
+-N/(m².d), não houve diferença significativa entre a 

remoção de nitrogênio amoniacal para o reator R1, sendo a carga removida, em média, 

de 5,1 ± 0,4 g NH4
+-N/(m².d). Posteriormente, a carga removida aumentou para 6,5 ± 0,5 

g NH4
+-N/(m².d) (p<0,05) quando o sistema operou na faixa de 12 – 13 g NH4

+-N/(m².d), 

com eficiência de remoção de N amoniacal de 52 %. Já no reator R2, durante o intervalo 

aplicado de 6 – 7 até 11 – 12 g NH4
+-N/(m².d), as cargas removidas não divergiram 

significativamente, ficando, em média, em 3,7 ± 0,5 g NH4
+-N/(m².d). Para esse intervalo 

de cargas, a eficiência de remoção de N amoniacal decresceu de 59 para 29 %. Tal como 

observado no R1, houve o aumento significativo na carga removida quando o sistema foi 

submetido à carga de 12 – 13 g NH4
+-N/(m².d), que alcançou o valor de 4,6 ± 0,6 g NH4

+-

N/(m².d).  

A tendência de estabilização da quantidade de N amoniacal removida ao longo 

dos regimes com aumento de carga aplicada foi ainda mais perceptível a quando o sistema 

operou em cargas superficiais mais elevadas. Para o intervalo de cargas de 12 – 13 até 16 

– 17 g NH4
+-N/(m².d), o reator R1 obteve remoção média de carga equivalente a 6,4 ± 

1,2 g NH4
+-N/(m².d). Essa tendência foi ainda mais expressiva no R2, o qual, durante os 

intervalos de 12 – 13 até 19 – 20 g NH4
+-N/(m².d), apresentou remoção de carga iniciada 

em 4,6 ± 0,6 g NH4
+-N/(m².d) e finalizada em 3,5 ± 0,6 g NH4

+-N/(m².d), apresentando 

decréscimo de 37 % para 18 % na eficiência de remoção de N amoniacal. 

 Quando o reator R1 foi submetido a faixa de carga de 17 – 18 g NH4
+-N/(m².d), a 

carga removida aumentou substancialmente, atingindo o valor máximo de 9,9 ± 1,1 g 

NH4
+-N/(m².d). Contudo, ao se elevar a carga aplicada para 18 – 19 g NH4

+-N/(m².d), 

uma diminuição significativa da carga removida foi observada, atingindo apenas 4,1 ± 

0,8 g NH4
+-N/(m².d), uma redução de aproximadamente 50 % frente à faixa anterior. Em 

cargas superiores a essa, foram observados grandes desvios padrão nos valores médios 

obtidos (em média de ± 2,1 g NH4
+-N/(m².d)), o que implica em uma elevada instabilidade 

na capacidade nitrificante quando os microrganismos foram submetidos a cargas 

nitrogenadas bastante elevadas. A remoção de N amoniacal durante as faixas de 19 – 20 

até 24 – 25 g NH4
+-N/(m².d) não apresentaram diferenças estatisticamente significativas.  

  No reator R2, somente quando aplicada a carga de 20 – 21 g NH4
+-N/(m².d), foi 

verificada alteração significativa (p<0,05) na carga de N amoniacal removida. O sistema 

passou a remover 4,8 ± 0,1 g NH4
+-N/(m².d), valor estatisticamente superior ao obtido na 

carga aplicada anterior, de 3,5 ± 0,6 g NH4
+-N/(m².d). Na carga subsequente (21 – 22 g 
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NH4
+-N/(m².d)), houve um aumento substancial na capacidade nitrificante do sistema, 

atingindo-se o valor de carga removida de 7,5 ± 1,3 g NH4
+-N/(m².d), o que sugeriu a 

adaptação do sistema ao aporte de elevadas cargas amoniacais aplicadas. Para os 

aumentos seguintes, tal qual para R1, além da maior instabilidade no desempenho (com 

desvios na faixa de ± 1,9 a 4,0 g NH4
+-N/(m².d)), foi observada a mesma tendência de 

estabilização da carga de N amoniacal removida, que foi de 7,4 ± 2,4 e 5,4 ± 1,9 g NH4
+-

N/(m².d) para as cargas aplicadas de 22 – 23 e 24 – 25 g NH4
+-N/(m².d), respectivamente.  

De forma geral, foi possível observar que havia o incremento da carga de N 

amoniacal removida para os dois reatores em função do acréscimo da carga de N 

amoniacal aplicada. Contudo, quando os sistemas foram submetidos a faixas de cargas 

mais elevadas, para que houvesse um aumento significativo da remoção, era necessário 

maior período de adaptação dos organismos presentes nos biofilmes. A interação 

complexa entre o aumento de carga aplicada e as ações inibitórias do substrato 

nitrogenado alimentado e também dos subprodutos da nitrificação podem auxiliar a 

compreender a capacidade máxima de remoção de N amoniacal obtida nos sistemas 

quando operados em faixas de carga mais elevadas.    

  Aqeel e Liss (2020) estudaram a capacidade de remoção de elevadas cargas de 

NH4
+-N em MBBR contendo biofilmes autotróficos nitrificantes. Nesse estudo, foi 

realizada a aclimatação gradual do sistema com aumento da concentração afluente de 

amônio de 130 até 1000 mg NH4
+-N/L (aumento de carga de 0,5 a 3,7 g NH4

+-N/(m².d)) 

durante 306 dias, aplicando TRH de 24 horas e usando um suporte não poroso. Para 

concentrações de amônio afluente de até 750 mg NH4
+-N/L, a eficiência de remoção se 

manteve na faixa entre 70 e 100 %, o que correspondeu a uma carga superficial removida 

de até 2,4 g NH4
+-N/(m².d). O aumento da carga aplicada para 3,3 g NH4

+-N/(m².d) e a 

exposição do reator a longos períodos com elevadas concentrações de substrato tornou o 

sistema instável e reduziu a eficiência de remoção para a faixa de 20 a 30 % da carga 

afluente. Esses resultados corroboram com a redução da capacidade de nitrificação 

observada nos sistemas R1 e R2 (se comparada à capacidade máxima de remoção) sob 

condições de cargas superficiais afluentes elevadas. 

Ressalta-se, sobretudo, a carência de estudos que avaliem a robustez de sistemas 

autotróficos nitrificantes frente a elevadas cargas amoniacais aplicadas. Para o tratamento 

de correntes com concentrações elevadas de NH4
+, geralmente o aumento do TRH do 

reator é uma estratégia adotada, pois permite reduzir a carga nitrogenada aplicada. 

Contudo, nessa pesquisa, o objetivo foi avaliar a máxima capacidade de nitrificação de 
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sistemas MBBR autotróficos em condições de cargas aplicadas bastante elevadas e em 

TRH reduzido e invariável.   

 Uma outra análise a ser feita se baseia na comparação da diferença entre o 

desempenho dos reatores em relação à remoção de N amoniacal, quando submetidos às 

mesmas condições operacionais (carga amoniacal aplicada, OD e TRH), de modo a 

verificar a influência do suporte de crescimento microbiano na nitrificação. Para tal, a 

tabela (7-3), do Anexo (a), apresenta o resultado estatístico, a nível de 95 % de confiança 

(alfa de 0,05), utilizado como base para a discussão. 

 Quando os sistemas operaram sob cargas aplicadas baixas e médias (GE-3 e GE-

2), não foi possível observar diferença significativa entre o desempenho na remoção de 

N amoniacal (p>0,05) dos dois reatores, quando se compara as mesmas faixas de carga 

aplicadas. Nesse sentido, para essas condições de carga afluente, o uso de um ou outro 

suporte não irá exercer influência na capacidade nitrificante do sistema. Contudo, outros 

fatores não analisados podem ser levados em consideração para a escolha do melhor 

suporte a ser usado nessas faixas de aplicação, como por exemplo a hidrodinâmica do 

suporte no reator e a quantidade de sólidos aderidos e suspensos, conforme será discutido 

posteriormente. 

 Para as faixas de cargas nitrogenadas mais elevadas, mais especificamente entre 

10 – 11 até 14 – 15 g NH4
+-N/(m².d), houve diferença significativa entre o desempenho 

dos reatores, sendo observada maior capacidade nitrificante no R1, preenchido com o 

suporte AnoxKaldnes K1, que removeu cargas de 5,0 ± 0,1 g NH4
+-N/(m².d) e 6,6 ± 0,9 

g NH4
+-N/(m².d), respectivamente. Já o reator R2, preenchido com o suporte Mutag, 

removeu 3,1 ± 0,4 g NH4
+-N/(m².d) e 5,5 ± 0,6 g NH4

+-N/(m².d) para essas duas faixas 

de carga aplicada, respectivamente. 

 Os maiores valores de desvio padrão obtidos para os ensaios em cargas mais altas, 

consequência da maior dificuldade de adaptação dos dois sistemas, influenciaram na 

análise de desempenho dos reatores. De fato, considerando as mesmas as faixas durante 

o intervalo 15 – 16 até o de 19 – 20 g NH4
+-N/(m².d), não foi observada diferença 

significativa na remoção de N amoniacal para o R1 e R2. Contudo, ao se alcançar a faixa 

20 – 21 g NH4
+-N/(m².d), novamente houve diferença no desempenho dos reatores de 

modo a sugerir que existe também uma distinção entre a capacidade de adaptação e 

tolerância dos organismos às elevadas cargas aplicadas, relacionada à configuração do 

suporte, que leva a uma estrutura do biofilme distinta.  
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O suporte AnoxKaldnes K1 possibilita a formação de um biofilme mais espesso, 

com microrganismos protegidos ao longo de sua espessura, enquanto no Mutag Biochip 

o crescimento microbiano se procede nos poros internos. Tal conformação pode resultar 

em maior sensibilidade dos organismos nitrificantes a agentes inibitórios nesse último 

tipo de suporte, cuja exposição do biofilme formado ao meio líquido contendo as espécies 

nitrogenadas é distinta em relação ao outro suporte.  

Além disso, as diferentes estruturas dos suportes conferem aos reatores 

quantidades diferentes de sólidos aderidos. Em uma mesma carga aplicada, o suporte K1 

pode apresentar maior teor de sólidos aderidos que o Mutag. Com a maior quantidade de 

bactérias aderidas aos suportes (SAV), maiores remoções podem observadas, mesmo que 

este sistema apresente menor atividade. Essa discussão acerca dos teores de sólidos e 

atividade dos reatores será mais detalhada no tópico 4,4.  

Ao se prosseguir com o aumento das cargas amoniacais aplicadas (de 21 – 22 até 

24 – 25 g NH4
+-N/(m².d)), novamente os reatores contendo dois suportes diferentes 

apresentaram o mesmo desempenho na remoção de N amoniacal. Sendo assim, apesar do 

reator R2 ter tido a nitrificação mais afetada, após maior tempo de adaptação da 

comunidade microbiana nitrificante, foi capaz de retomar o desempenho a níveis 

próximos aos obtidos pelo R1.   

De forma geral, as diferenças entre as eficiências de remoção dos reatores podem 

estar ligadas à inibição por NH3 livre, ao efeito nocivo de NO2
- acumulado, à estrutura do 

biofilme e também relacionadas à diferença dos teores de biomassa aderida e suspensa 

presente nos reatores. Tais fatores serão discutidos com mais detalhes conforme esses 

dados forem apresentados. 

Alguns estudos reportaram desempenho similar na remoção na carga orgânica 

para MBBR preenchidos com diferentes suportes (BASSIN et al., 2016; YOUNG et al., 

2017). Contudo, para a remoção de NH4
+ via nitrificação, o tipo de suporte parece 

apresentar grande influência, sobretudo em elevadas cargas nitrogenadas, conforme 

observado nesse trabalho.     

Durante todos os ensaios, os teores de OD no seio do líquido estavam em 

condições que garantiam suprimento de O2 necessário para a ocorrência da nitrificação 

em sistemas com biofilme, de 3 a 4 mg O2/L (HENZE et al., 1997).  A concentração de 

OD nos experimentos foi mantida entre 6 e 8 mg de O2/L. A variação desse parâmetro 

frente as cargas médias de NH4
+-N aplicadas está apresentada na Figura (7-1) do Anexo 

(a).  
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É importante salientar que, para a condição de TRH adotada, com o aumento 

progressivo da carga aplicada e a consequente redução da eficiência de remoção para 

valores inferiores a 90 %, considerou-se que os sistemas estavam operando em sua 

capacidade máxima, ou seja, estavam removendo a máxima quantidade de substrato 

possível nas condições impostas. A queda de desempenho começou a ser observada, para 

os dois reatores, a partir da carga de N amoniacal aplicada de 2 – 3 g NH4
+-N/(m².d)).    

  A Figura (4-3) apresenta uma análise dos perfis de concentrações de amônio 

afluentes e efluentes para cada um dos sistemas.  

 

  

Figura 4-3:  Perfil de concentrações de NH4
+-N afluente (igual para os dois reatores) e efluente 

dos reatores R1 e R2. 
   

Para as concentrações de NH4
+-N afluentes similares às encontradas em esgoto 

doméstico (30 a 50 mg NH4
+-N/L), pode-se observar uma qualidade dos efluentes obtidos 

compatíveis com as impostas pelas legislações vigentes para o parâmetro analisado (5 mg 

NH4
+-N/L) (NT-202 R10 - INEA), em grande parte atendendo a esse limite ou 

ligeiramente ultrapassando o mesmo. As concentrações de amônio efluentes para as 

faixas de cargas de N amoniacal aplicadas de 0 – 1 e 1 – 2 g NH4
+-N/(m².d) foram de 3,40 

e 6,84 mg NH4
+-N/L para o R1 e de 4,75 e 9,72 para o R2, respectivamente. Para faixas 

de cargas superiores, pode-se empregar o MBBR como estratégia de remoção parcial de 

NH4
+- N visto a capacidade de abater de 30 a 50 % da carga aplicada ao sistema. 

Abzazou et al. (2016) estudaram a capacidade de utilização de sistemas MBBR 

como pré tratamento de efluente oriundo da etapa de digestão de lodo biológico de ETE, 
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corrente com elevadas concentrações de NH4
+-N (em média 676 ± 195 mg/L), carga 

superficial de N amoniacal aplicada de aproximadamente 1,5 g NH4
+-N/(m².d) e baixa 

carga orgânica, objetivando a nitrificação parcial. O suporte K1 foi utilizado, o TRH 

aplicado foi de 42 h ± 21 h e o OD próximo a 3 mg O2/L. Em tais condições, devido à 

variabilidade na concentração de NH4
+-N afluente, a remoção de NH4

+ também apesentou 

considerável oscilação (119 a 1118 mg NH4
+-N/L), contudo sempre com eficiências de 

remoção próximas a 50 %. Ressalta-se que o efluente gerado apresentava uma proporção 

NO2
--N/NH4

+-N efluente de 1, além de baixa conversão a NO3
-, próxima a zero.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



92 

 

E
sp

éc
ie

s 
N

it
ro

g
en

a
d

a
s 

em
 S

o
lu

çã
o
 

(m
g
 N

/L
) 

 

4.2 – Balanço de nitrogênio e influência das condições do sistema no processo 

nitrificante 

 

 Tendo como base os dois produtos principais da nitrificação convencional (NO2
- 

e NO3
-), foi realizado um balanço de espécies nitrogenadas em solução para cada um dos 

reatores. Ressalta-se que as pequenas quantidades de NO2
--N e NO3

--N afluentes foram 

negligenciadas no balanço realizado, uma vez que são oriundas de alguma nitrificação no 

canal de alimentação dos reatores (não há aporte dessas espécies no meio de alimentação). 

A Figura (4-4) apresenta os perfis de concentração das espécies nitrogenadas afluente e 

efluente aos reatores frente às variações de carga amoniacal aplicada. 

  

 

 

 
Figura 4-4: Balanço das espécies nitrogenadas solúveis afluente e efluente nos reatores R1 e R2. 

 

Para o reator R1, durante o intervalo de cargas aplicadas de 0 – 1 a 4 – 5 g NH4
+-

N/(m².d), pode-se observar as menores concentrações de N na forma de NO2
--N (0,2 a 8,7 

mg NO2
--N/L) e predominância da espécie mais oxidada, o NO3

--N, com concentrações 

0

200

400

600

800
NH₄⁺-N Afluente - R1

NH₄⁺-N Efluente - R1

NO₂⁻-N Efluente - R1

NO₃⁻-N Efluente - R1

GE-1GE-2GE-3

0

200

400

600

800

Carga Superficial Aplicada

(g NH4
+-N/(m².d))

NH₄⁺-N Afluente - R2

NH₄⁺-N Efluente - R2

NO₂⁻-N Efluente - R2

NO₃⁻-N Efluente - R2

GE-1GE-2GE-3



93 

 

de 32,0 a 72,0 mg NO3
--N/L. O mesmo perfil foi observado para o R2, contudo para o 

intervalo de cargas aplicadas de 0 – 1 a 3 – 4 g NH4
+-N/(m².d), apresentando 

concentrações de NO2
--N na faixa de 1,1 a 18,9 mg NO2

--N/L e com o NO3
--N como 

espécie nitrogenada oxidada predominante (29,3 a 62,0 mg NO3
--N/L). Para esses 

intervalos de cargas nitrogenadas, a maior parte do N amoniacal removido foi convertido 

a NO3
-, ou seja, ocorreu o processo de nitrificação completa.  

Bassin et al. (2016) operaram dois MBBR, um preenchido com suporte Kaldnes 

K1 e outro com o Mutag Biochip, nas condições de mesma área superficial (0,25 m2), 

carga orgânica superficial (12,8 g DQO/(m².d)), carga amoniacal superficial aplicada de 

1,6 g NH4
+-N/(m².d)), concentração de NH4

+-N afluente (50 mg NH4
+-N/L) e TRH (3 h). 

Os autores reportaram concentrações efluentes de NO3
--N de 10 e 25 mg NO3

--N/L para 

cada reator, respectivamente. Esses valores são inferiores aos obtidos nos ensaios com 

biomassa autotrófica do presente trabalho para a faixa aplicada de 1 – 2 g NH4
+-N/(m².d):  

67 mg NO3
--N/L para o R1 e 56 mg NO3

--N/L para o R2. Essa diferença pode estar 

relacionada à ocorrência do processo de desnitrificação simultânea, que ocorre quando o 

sistema opera em presença de matéria orgânica biodegradável.   

 De maneira geral, nos intervalos de cargas subsequentes, foi constatado o acúmulo 

de NO2
--N em ambos os reatores, indicando a ocorrência de nitrificação parcial. De 

maneira geral, para o R1, houve incremento da concentração de NO2
--N no sistema em 

função do aumento da carga superficial de NH4
+-N aplicada até a faixa de 17 – 18 g NH4

+-

N/(m².d), enquanto que para faixas maiores, houve a ligeira redução na concentração de 

NO2
- efluente.  Quanto ao R2, a tendência de acréscimo no acúmulo de nitrito se evidencia 

até a faixa de 15 – 16 g NH4
+-N/(m².d). Para faixas mais elevadas, uma redução na 

concentração de NO2
--N foi observada nesse reator, fato consonante à hipótese de maior 

suscetibilidade do biofilme mais fino aos efeitos inibitórios ocorridos em cargas mais 

elevadas de N amoniacal que influenciaram, também, na própria remoção desse substrato 

devido à maior presença de NH3 livre (ainda a ser abordado), que é inibidora tanto do 

processo de nitritação como de nitratação.  

Mais especificamente, durante os intervalos de cargas amoniacais aplicadas de 5 

– 6 a 8 – 9 g NH4
+-N/(m².d), o reator R1 apresentou concentrações de NO2

--N na faixa de 

50 a 70 mg NO2
--N/L, enquanto no R2, as concentrações médias de NO2

--N estavam na 

faixa de 70 a 100 mg NO2
--N/L. Os teores de NO3

--N para esse intervalo de cargas foram 

inferiores aos dos intervalos anteriores, decrescendo de 65 para 29 mg NO3
--N/L para o 

R1 e de 21 para 12 mg NO3
--N/L no R2. No intervalo de cargas de 9 – 10 a 17 – 18 g 
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NH4
+-N/(m².d), há o aumento expressivo da concentração de NO2

--N no R1, que variou 

de 82 até 186 mg NO2
--N/L e a concentração de NO3

--N aumentou de 52 até 72 mg de 

NO3
--N/L. Para o reator R2, nas faixas de carga aplicada de 9 – 10 a 15 – 16 g NH4

+-

N/(m².d), a concentração de NO2
--N variou de forma crescente entre 58 e 130 mg NO2

--

N/L e a concentração de NO3
--N se manteve decrescente, situando-se entre 44 e 17 mg 

NO3
--N/L.  

 Nas faixas de carga superiores a 18 – 19 g NH4
+-N/(m².d), o R1 apresentou 

sensível redução da concentração de NO2
--N efluente, a qual oscilou entre 100 e 135 mg 

NO2
--N/L. A concentração de NO3

--N aumentou nas faixas aplicadas de 18 – 19 e 19 – 

20 g NH4
+-N/(m².d), porém ao se aumentar a carga progressivamente até 24 – 25 g NH4

+-

N/(m².d), foi observada a redução da concentração dessa espécie de 40 até 26 mg NO3
--

N/L. Para o R2, nas mesmas faixas aplicadas, a concentração de NO2
--N decresceu de 

100 para 60 mg NO2
--N/L e a de NO3

- oscilou  na faixa de 40 a 18 mg NO3
--N/L. 

Fux et al. (2004) estudaram a ocorrência de nitrificação parcial através da variação 

de carga superficial amoniacal em sistemas MBBR preenchidos com suportes K1, em 

escala de laboratório. Com biofilme autotrófico, teores de OD próximos a 3 mg O2/L e 

variando a carga aplicada entre 1,9 e 11,3 g NH4
+-N/(m².d) (800 a 2000 mg NH4

+-N/L 

em termos de concentração), observaram que, em média, 50 % do N amoniacal foi 

removido e convertido a  NO2
--N, com teores negligenciáveis de NO3

--N. O aumento dos 

teores de NO3
--N somente passaram a possuir relevância após onze meses de operação do 

sistema em cargas elevadas, alcançando valores de aproximadamente 25 mg NO3
--N/L, 

provavelmente devido a uma adaptação de parte da comunidade bacteriana responsável 

pela nitratação. Esses resultados corroboram com o acúmulo de NO2
- notificado para 

ambos reatores estudados.   

 Em RBS piloto que realizava nitritação-anammox com lodo granular, operando 

com teores de NH4
+-N de aproximadamente 180 mg NH4

+-N/L, TRH de 3 h, baixo OD e 

teor de matéria orgânica, Visigalli et al. (2020) obtiveram remoção de N amoniacal de 40 

%, porém, tipicamente obtiveram teores de NO3
--N de 30 mg NO3

--N/L sem acúmulo de 

NO2
-. A concentração de NO3

--N foi próxima da observada para a faixa de 5 – 6 g NH4
+-

N/(m².d) no reator R2 (22 mg NO3
--N/L), contudo, nessa condição, houve elevado 

acúmulo de NO2
--N, em torno de 70 mg NO2

--N/L. 

 A Figura (4-5 a) apresenta o comparativo entre a fração de NO2
--N efluente e o 

total de produtos nitrogenados oxidados efluentes (NOx
--N = NO2

--N + NO3
--N) para os 

reatores R1 e R2. Por sua vez, a Figura (4-5 b) mostra a relação entre o NO2
--N e NO3

--
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N efluente e a carga de nitrogênio amoniacal removida (NOx
--N/NH4

+-Nremovido) nos 

sistemas, de modo a compreender a dinâmica da nitrificação bem como a relação entre as 

espécies nitrogenadas oxidadas geradas e a quantidade de NH4
+-N consumido. Na Figura 

(7-2) do Anexo (a) é possível verificar, também, as frações de compostos nitrogenados 

efluentes (NH4
+, NO2

- e NO3
-) frente ao NT efluente para aos dois reatores. 

 

 

 

 
Figura 4-5: a) Relação entre NO2

--N efluente e NOx-N efluente e b) Razão entre os produtos 

nitrogenados oxidados (NO2
--N e NO3

--N) por NH4
+-N removido. Nr indica o nitrogênio 

amoniacal removido. 

  

Em baixas cargas aplicadas (0 – 1 e 1 – 2 g NH4
+-N/(m².d)) observou-se, 

predominantemente, o processo de nitrificação completa, sendo que o reator R1 

apresentou maior capacidade de manter a atividade das BON no sistema. Além disso, a 

menor quantidade de substrato alimentada aos reatores nesses regimes de baixa carga, 

associada à pequena parcela de biomassa aderida que foi desprendida nessas condições, 

podem ter favorecido a lise celular de parte dos organismos suspensos nos reatores. Esse 

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

(NO₂⁻-Nef/NOx-Nef) - R1 (NO₂⁻-Nef/NOx-Nef) - R2

GE-2 GE-1GE-3

0,0

0,4

0,8

1,2

1,6

Carga Superficial Aplicada

(g NH4
+-N/(m².d))

NO₂⁻-N/Nᵣ - R1 NO₃⁻-N/Nᵣ - R1 NO₂⁻-N/Nᵣ - R2 NO₃⁻-N/Nᵣ - R2

GE-2 GE-1GE-3



96 

 

rompimento celular promoveu a liberação de N no meio, o que pode justificar a ocorrência 

de maiores teores de produtos oxidados oriundos da nitrificação em relação ao NH4
+-N 

removido.  

Durante as faixas de carga de 3 – 4 até 14 – 15 g NH4
+-N/(m².d), houve o 

incremento das frações de NO2
-
-/NOx

--Nef nos dois reatores (Fig. 4-5 a)). Tais incrementos 

foram inferiores para o R1, indicando maior quantidade de NO3
--N e, consequentemente, 

maior capacidade de nitratação desse sistema. A maior proteção da comunidade nitratante 

a agentes inibitórios externos devido à maior espessura do biofilme no R1 é uma hipótese 

para o menor acúmulo de nitrito nesse reator.   

Em faixas mais elevadas (16 – 17 a 24 – 25 g NH4
+-N/(m².d)), o acúmulo de NO2

-

-N frente ao somatório de formas oxidadas se torna semelhante nos dois sistemas. 

Contudo, menores frações do NH4
+-N removido foram convertidas a NO2

--N e NO3
--N, 

de 70 a 40 % para o R1 e de 60 a 30 % para o R2. É válido mencionar que uma pequena 

parcela do N amoniacal pode ter sido assimilada pelos organismos heterotróficos, que 

crescem através do consumo da matéria orgânica proveniente do decaimento dos 

organismos autotróficos. Além disso, há emissão de outros subprodutos nitrogenados 

gasosos, como por exemplo o NO e o N2O. Esses fatores podem ter sido responsáveis 

pela diferença entre o N amoniacal removido e o N oxidado (NOx
--N) mensurado na saída 

do reatores (ALI et al., 2014; LI et al., 2017).  

No que se refere às menores frações de NOx/NH4
+-Nremovido obtidas para as cargas 

aplicadas mais elevadas, existe a hipótese de remoção de N através do processo de air 

stripping, pelo qual uma fração da NH3 livre dissolvida foi carreada para a atmosfera pela 

aeração forçada que ocorria nos reatores (METCALF e EDDY, 1995).  

Kim et al. (2003), ao estudarem a remoção de N em reatores do tipo air lift, 

também observaram acúmulo de NO2
- quando o sistema foi operado em concentrações 

de N amoniacal afluente na faixa de 300 a 750 mg NH4
+-N/L e carga volumétrica de 1,5 

a 3,5 kg N/(m³.d) . Para esse estudo, a relação de NO2
-
-/NOx-ef foi, em média, de 90 % 

quando operado em teor de OD em torno de 1,5 mg O2/L e teores de NH3 livre próximos 

a 30 mg NH3-N/L. O aumento do OD para 3,5 mg O2/L decresceu essa fração para níveis 

próximos a 0 em 40 dias de operação, o que ocorreu em consonância com a redução do 

teor de NH3 livre do sistema.  

A ação de substâncias inibidoras pode ser um dos fatores para a modificação no 

desempenho da remoção de N amoniacal e ocorrência da nitrificação completa. Dentre 

esses compostos, a ação do NH3 livre pode ser um fator chave para a regulação do 
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processo nitrificante. O acúmulo de substrato amoniacal, de NO2
- e de HNO2, a maior 

taxa de oxidação de NH4
+ frente ao NO2

- em temperaturas elevadas e o baixo teor de OD 

também podem ser considerados como influenciadores da nitratação (KIM et al., 2006; 

KIM et al., 2010).  

 Dessa forma, para compreender a dinâmica dos inibidores NH3 livre e HNO2, a 

Figura (4-6) apresenta a concentração desses compostos, além das variações dos pH dos 

reatores e da entrada (afluente) ao longo dos regimes, variando a carga aplicada. 

 

 

 

 
 

 
Figura 4-6: Perfis estimados de a) NH3-N livre, b) HNO2-N e c) pH para os reatores R1 e R2. 
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Durante os regimes com baixas cargas de N amoniacal aplicadas, os dois reatores 

apresentaram baixas concentrações de amônia livre, inferiores a 5 mg NH3-N/L. O 

aumento progressivo dos teores desse composto foi observado a partir da faixa de 8 – 9 

até 22 – 23 g NH4
+-N/(m².d), alcançando valores máximos de 61 e 110 mg NH3-N/L para 

os reatores R1 e R2, respectivamente. Ressalta-se que, para essas faixas, as concentrações 

de NH4
+-N afluente variaram de 265 a 695 mg NH4

+-N/L. 

Para o intervalo de 23 – 24 e 24 – 25 g NH4
+-N/(m².d), há uma redução substancial 

dos teores de NH3 livre, variando de 30 a 26 e 41 a 48 mg NH3-N/L para o R1 e R2, 

respectivamente. Para essas faixas, os valores de pH nos reatores foram menores que os 

das etapas subsequentes, o que incide em menor concentração de NH3 livre nos sistemas.   

Conforme apresentado por Liu e colaboradores (2019), maiores teores de amônia 

livre podem afetar mais as BON, responsáveis pela nitratação em sistemas nitrificantes. 

Segundo o mesmo autor, o controle do teor desse inibidor pode ser um importante 

parâmetro para o bom funcionamento de reatores nitrificantes autotróficos que objetivam 

a nitrificação parcial. Foi reportado por Anthonisen et al. (1976) que faixas de 10 a 150 

mg NH3-N/L são potenciais inibidoras das BOA, enquanto que para as BON esses valores 

são ainda menores, na faixa de 0,1 a 10 mg NH3-N/L (VLAEMINCK et al.,2009; 

BELMONTE et al., 2017).   

Sendo assim, a remoção de N amoniacal pode ter sido governada pelos crescentes 

teores de NH3 livre nos dois reatores. De fato, a redução da atividade metabólica das BOA 

foi mais pronunciada para o R2, no qual maiores teores de NH3-N foram observados. 

Além disso, os elevados teores de NH3 livre estiveram diretamente relacionados com o 

acúmulo de nitrito, confirmando a maior sensibilidade dos BON a esse potencial inibidor. 

Para o R1, em concentrações abaixo de 0,10 mg NH3-N/L, a fração de NO2
--N acumulada 

se encontrava com o valor máximo equivalente a 10 % do total de N oxidado (NOx
--Nef) 

do sistema. Para valores de NH3-N próximos a 9,1 mg NH3-N/L, a fração de NO2
--N 

aumentou para, em média, 65 % do N oxidado, e para teores de 61 mg NH3-N/L, obtido 

nas cargas aplicadas de 22 – 23 g NH4
+-N/(m².d), a fração de NO2

--N/NOx
--Nef aumentou 

para 81%.  

O reator R2 se mostrou ainda mais sensível ao aumento dos teores de NH3 livre, 

sendo que a concentração de 4,8 mg NH3-N/L levou a uma razão NO2
--N/ NOx

--Nef de 87 

%. O aumento do teor de NH3 livre para valores entre 60 e 100 mg NH3-N/L no R2 não 

acarretou em aumento da fração de NO2
--N em relação ao N oxidado, mantida em valores 

superiores a 70 %, para as faixas de cargas aplicadas superiores a 11 – 12 g NH4
+-
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N/(m².d). Contudo, houve maior quantidade (em termos mássicos) de produtos 

nitrogenados oxidados se comparadas essas faixas à faixa de 7 – 8 g NH4
+-N/(m².d), para 

as quais o teor de NH3 livre foi de 4,8 mg NH3-N/L. Esse resultado revela uma adaptação 

dos organismos à amônia livre conforme o sistema foi submetido a maiores cargas 

aplicadas. A diferença na sensibilidade observada entre os reatores pode estar associada 

às características do biofilme. Para um biofilme mais fino, como observado no R2, ocorria 

maior exposição ao agente inibidor, e por consequência, a microbiota responsável pela 

nitratação, mais sensível à NH3, foi mais afetada.   

Ao estudar um RBS alimentado com uma corrente cuja concentração de amônia 

livre era de 210 mg NH3-N/L, Wang e colaboradores (2017c) também observaram maior 

sensibilidade das BON frente às BOA quando expostas a elevadas concentrações desse 

inibidor. A pesquisa foi realizada com biomassa suspensa e em um dia de exposição à 

NH3 livre, o sistema perdeu aproximadamente 50 % da eficiência de remoção de NH4
+-

N, além da conversão de NO2
- a NO3

- ter cessado, ou seja, ocorria somente a nitrificação 

parcial.  

A capacidade biocida de elevadas concentrações de NH3 livre também deve ser 

mencionada. Em altas cargas de NH4
+-N aplicadas (16 – 17 a 24 – 25 g NH4

+-N/(m².d)), 

maiores teores de NH3 livre foram quantificados, e nessas faixas, também haviam 

menores frações dos compostos nitrogenados oxidados em relação ao NH4
+-N removido.  

Tal fato foi mais explícito para o reator R2, com concentrações de NH3 livre na faixa de 

60 a 100 mg NH3-N/L, corroborando a hipótese de influência do inibidor no processo 

nitrificante de forma geral. Essa inibição é, então, um fator a ser considerado para o 

entendimento da perda de N solúvel do sistema, ocorrida em outra parte pelo processo de 

air stripping. Essas condições levaram a menores frações de N oxidado/NH4
+-N 

removido em condições de maior carga amoniacal aplicada. 

Ambos os sistemas apresentaram concentrações bastante reduzidas de HNO2, 

tanto nas menores faixas de cargas amoniacais aplicadas, quanto nas mais elevadas. 

Contudo, para faixas de 3 – 4 a 6 – 7 g NH4
+-N/(m².d), o reator R2 apresentou teores de 

ácido nitroso entre 0,01 e 0,02 mg HNO2-N/L, faixa de concentração próxima àquela 

reportada como a mínima responsável pela inibição de BON, isto é, de 0,011 a 0,07 mg 

HNO2-N/L (ZHOU et al., 2011). Nessas faixas, a contribuição inibitória do ácido nitroso 

pode ter sido uma das razões pelo aumento da fração de NO2
- em relação aos produtos 

oxidados totais, uma vez que as concentrações de NH3 livre, outro inibidor da nitrificação, 

foram menores. 
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A diferente dinâmica dos valores de pH entre os grupos de ensaios estudados 

regula a presença dos inibidores de nitrificação citados anteriormente. O mesmo esgoto 

sintético era alimentado aos reatores, sempre mantendo a relação N/alcalinidade 

necessária para a ocorrência da nitrificação. A manutenção do afluente em baixas 

temperaturas minimizou a biodegradação e possíveis alterações do pH afluente ao reator. 

Em valores de pH superiores a 7,5, a presença de NH3 livre em equilíbrio com o NH4
+ 

ainda é inferior a 10 % do nitrogênio amoniacal total, contudo quando se trabalha com 

altas concentrações de amônio afluente, essa parcela de NH3-N livre pode representar 

concentrações próximas aos limites inibitórios do processo nitrificante. Além disso, em 

pH inferiores a 6,5, uma pequena fração do NO2
- acumulado está na forma protonada 

(HNO2), o que também pode conferir teores de ácido nitroso nocivos ao sistema. As 

equações químicas de equilíbrio dos compostos são apresentadas nas Equações (4.1 e 4.2) 

(HELLINGA et al., 1998; LAW et al. 2011).  

 

NH4
+ ⇋ NH3 + H+ (pKa = 9,25 para 25 °C)                             (4.1) 

NO2
- + H2O ⇋ HNO2 + OH- (pKa = 3,35 para 25 °C)                                            (4.2) 

 

Para as menores cargas aplicadas (GE-3 e GE2), foi possível verificar a redução 

de pH nos efluentes de ambos os reatores, ocorrida devido ao consumo do HCO3
- 

disponível pelos organismos nitrificantes. Os valores de pH na faixas de 5,5 e 6,5 durante 

as cargas aplicadas de 3 – 4 a 6 – 7 g NH4
+-N/(m².d) (GE3 e GE-2, respectivamente) 

justificam a ocorrência de HNO2 e, por consequência, contribuíram para a inibição de 

parte das BON.   

Ao se realizar o acréscimo das cargas de nitrogênio amoniacal, foi observado o 

aumento do pH e, também, maiores teores de NH3 livre nos sistemas. Em especial para o 

reator R2, a partir da carga aplicada de 17 – 18 g NH4
+-N/(m².d), foi possível observar 

pouca variação no pH ou até mesmo o aumento desse quando se comparou o valor do 

afluente ao do efluente, mesmo ocorrendo a nitritação parcial, que acarretou no consumo 

de alcalinidade do meio devido à conversão do NH4
+ a NO2

-. Esse aumento de pH pode 

estar relacionado à elevada concentração de HCO3
- remanescente, que estaria em níveis 

superiores aos exigidos pelo processo nitrificante, mantendo o sistema tamponado. Dessa 

forma, mesmo havendo maiores remoções de N amoniacal, as quantidades de N 

amoniacal e de HCO3
- remanescentes também foram maiores, o que pode ter influenciado 

no tamponamento do sistema. 
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Para verificação dessa hipótese, foi realizado um teste de acompanhamento da 

variação dos valores de pH do afluente e dos efluentes aos reatores R1 e R2. Para uma 

faixa de operação em que o pH efluente foi superior ao da alimentação, foram retiradas 

amostras (afluentes e efluentes) que foram filtradas em membrana estéril (0,22 µm) e 

posteriormente aeradas por 35 minutos com o mesmo ar comprimido utilizado nos ensaios 

contínuos. Assim garantiu-se mistura similar à dos reatores, porém sem microrganismos 

no meio. Nesse ensaio, ao longo do tempo de teste, foi possível observar o aumento do 

pH para as amostras de efluentes dos reatores, enquanto que o pH do afluente não se 

alterou.  

Possivelmente esse resultado esteja relacionado à dinâmica de equilíbrio químico 

de compostos do sistema. Especula-se que o excesso de HCO3
- presente no meio possa, 

em parte, ter sido convertido com o CO2 e que também ocorra o aumento do pH em função 

da maior quantidade de NH3 livre formada, que está em equilíbrio dinâmico no sistema 

(parte arrastada para atmosfera e parte sendo formada pelo deslocamento de equilíbrio 

dos íons amônio em excesso). Os perfis dos pH obtidos para esse teste, bem como a 

dinâmica de NH3 livre e pH para os dois reatores durante os regimes contínuos de 

operação podem ser consultados no Anexo (a), Figura (7-3) e (7-4).  

Kim et al. (2006) confirmaram o efeito inibitório da amônia livre em reatores do 

tipo air lift com biomassa aderida que tratavam efluentes com elevados teores de N em 

diferentes temperaturas. Na concentração de 0,7 mg NH3-N/L, a capacidade de nitratação 

das BON foi reduzida em 50 %, além disso, o aumento do pH em concentrações elevadas 

de N amoniacal aumentou os teores de NH3 livre no reator, reduzindo ainda mais a 

nitritação. Esse mesmo reator, quando operado em temperaturas de aproximadamente 28 

°C e após um choque de carga de substrato, apresentou decréscimo na atividade das BON. 

Após longo período de adaptação seguida de ajustes de pH, houve a redução dos teores 

de NH3 livre e aumento na taxa de nitrificação quando comparada às condições de baixas 

temperaturas.  

Ressalta-se que, no presente estudo, os reatores eram mantidos a temperatura 

ambiente, com valor médio de 25 °C ± 3 °C, temperatura favorável para a atividade 

nitrificante. Sendo assim, as variações de pH e NH3 livre foram então, preponderantes 

pelo acúmulo de NH4
+ e de NO2

- observados a partir do GE-2.  
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4.3 – Óxido nitroso 

 

4.3.1 – Fluxos de emissão e variáveis envolvidas na emissão de N2O 

 

Após avaliar a capacidade nitrificante de sistemas MBBR autotróficos submetidos 

às variações de cargas nitrogenadas e preenchidos com diferentes suportes, foi avaliada a 

emissão de N2O em cada condição operacional.  

Tomando como premissa a aeração forçada e contínua fornecida aos dois reatores, 

acredita-se que a fração dissolvida de N2O no meio líquido tenha sido pequena, tal como 

observado por Chai et al. (2019). Esses autores reportaram que a emissão de N2O na fase 

aeróbia em um SBBR era muito superior àquela na fase anóxica, não aerada, devido ao 

arraste forçado da fração dissolvida no líquido.  

A Figura (4-7) apresenta os fluxos médios de emissão de N2O-N, em g N2O-

N/(m².d), para as faixas médias de cargas amoniacais aplicadas. A análise estatística com 

os resultados de p-valores é apresentada nas Tabelas (7-4) a (7-6) do Anexo (b).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

. 
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Figura 4-7: (a) Fluxos médios de N2O-N, em g N2O-N/(m².d) e (b) Fluxos médios de N2O-N 

com tendências ajustadas com ajuste exponencial. A curva cinza pontilhada é referente ao R1, a 

curva preta contínua se refere ao R2 e a curva preta pontilhada ilustra os fluxos de N2O-N 

teóricos de acordo com FE médio proposto pelo IPCC 2019 para sistemas de tratamento 

centralizados e com remoção intencional de N (FE IPCC = 1,6 %). 

 

 Para os ensaios em baixas e médias cargas de N amoniacal aplicadas, os fluxos de 

emissão de N2O-N em ambos os sistemas foram pequenos e similares entre si. Durante o 

intervalo de cargas aplicadas de 0 – 1 até o de 6 – 7 g NH4
+-N/(m².d), os fluxos médios 

se mantiveram na faixa de 0,037 ± 0,018 até 0,510 ± 0,135 g N2O-N/(m².d) para o reator 

R1, com pequeno crescimento do fluxo de N2O com o aumento da carga aplicada. Já para 

o reator R2, nas mesmas faixas de cargas aplicadas, os valores foram de 0,055 ± 0,035 

até 0,238 ± 0,079 g N2O-N/(m².d). 

 Ao se estudar a remoção de N em estação de tratamento de efluentes de escala 

real, Duan e colaboradores (2020) observaram fluxos de emissão médios variando entre 

0,5 e 1,5 g N2O-N/(m².d). Foram estudados três RBS com biomassa suspensa que 

realizavam a remoção simultânea de matéria orgânica, nitrificação e desnitrificação em 

baixas concentrações de N amoniacal aplicadas (40 mg NH4
+-N/L). Os valores foram 

superiores ao do presente estudo, devido, possivelmente, à presença de matéria orgânica 
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e a ocorrência do fenômeno de desnitrificação na etapa anóxica, uma vez que não havia 

acúmulo considerável de NO2
- e NO3

- no efluente tratado. Para um sistema UCT-IFAS 

MBR (University of Cape Town - Integrated fixed-film activated sludge –Membrane 

Bioreactor), com um MBBR como reator aeróbio que operava em carga nitrogenada 

próxima a 0,7 g N/(m².d), estudado por Mannina et al. (2017c), o fluxo médio no reator 

aeróbio foi de 0,074 g N2O-N/(m².d), valor mais próximo do obtido nessa pesquisa.  

Com o aumento progressivo das cargas de N amoniacal, nas faixas de 8 – 9 até 17 

– 18 g NH4
+-N/(m².d), o fluxo de emissão de N2O-N para o reator R1 se manteve sem 

variações significativas. Os valores de fluxo foram de 1,371 ± 0,854 a 1,729 ± 0,859 g 

N2O-N/(m².d), atingindo o maior valor para esse intervalo (2,058 ± 0,668 g N2O-

N/(m².d)) para a faixa de carga aplicada de 15 – 16 g NH4
+-N/(m².d).  

Em faixas acima de 17 – 18 g NH4
+-N/(m².d), foi verificado um perfil mais 

oscilatório, para o fluxo de emissão de N2O-N no R1. O sistema atingiu a maior emissão 

média observada, 4,865 ± 2,609 g N2O-N/(m².d), na faixa de carga aplicada de 20 – 21 g 

NH4
+-N/(m².d), e o fluxo de emissão reduziu significativamente (p<0,05) com o 

subsequente aumento da carga amoniacal aplicada, atingindo valores próximos aos 

observados nas faixas de 15 – 16 g NH4
+-N/(m².d). É importante ressaltar que os maiores 

valores de desvio padrão amostral observados para as faixas de carga aplicadas mais 

elevadas podem estar relacionados às maiores instabilidades de remoção de NH4
+-N 

observadas nessas condições.  

 Para o reator R2, a partir do intervalo de 8 – 9 g NH4
+-N/(m².d), o aumento da 

carga superficial amoniacal aplicada não influenciou muito nos fluxos de emissão de 

N2O-N. Na Figura (4-7 b) observa-se que, para esse reator, o ajuste exponencial realizado 

apresentou coeficiente de determinação inferior ao apresentado pelo reator R1 (para o R1, 

o coeficiente (r²) foi de 0,80 enquanto que para o R2 foi de 0,52). Com o aumento gradual 

da carga, esse reator atingiu o maior fluxo observado, isto é, 1,431 ± 0,701 g N2O-

N/(m².d), para a faixa de carga aplicada de 16 – 17 g NH4
+-N/(m².d).  

Nas faixas de cargas aplicadas superiores às anteriormente citadas, houve pequena 

redução dos valores dos fluxos de N2O-N emitidos, cujos valores oscilaram bastante, tal 

como observado no reator R1. Para a faixa de 17 – 18 g NH4
+-N/(m².d), o fluxo foi de 

0,450 ± 0,302 g N2O-N/(m².d) e para a de 23 – 24 g NH4
+-N/(m².d), de 0,803 ± 0,001 g 

N2O-N/(m².d). Esses valores de fluxo são superiores ao valor de 0,024 g N2O-N/(m².d) 

obtido por Todt e Dörsch (2015) durante a operação de sistema MBBR em dois estágios 
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com concentrações de N amoniacal em torno de 1000 mg N/L, porém com carga aplicada 

de 4,4 g NH4
+-N/(m².d).  

 A emissão de N2O na etapa aeróbia da remoção de N ocorre durante a oxidação 

da NH4
+ a NO2

- devido à degradação biológica e/ou química do intermediário NH2OH 

(WRAGE et al., 2001; ALI et al., 2014). Quando existe limitação de O2, combinada a 

baixas cargas orgânicas e elevados teores de N, outro processo também pode ser 

responsável pela emissão de N2O nesses sistemas, a desnitrificação autotrófica. Por meio 

desta, as BOA são capazes de obter energia através da redução de NO2
- (aceptor de 

elétrons) a N2O, utilizando a NH3, o H2 ou formas sulfuradas como doadores de elétrons 

(POTH and FOCHT, 1985). Essa segunda via pode ser a responsável pela contribuição 

majoritária na emissão de N2O, a depender das condições de OD. 

As mudanças significativas nos fluxos de emissão, para o R1, ocorreram em certas 

faixas de carga aplicada. A primeira grande variação ocorreu no intervalo de carga de N 

amoniacal aplicada de 5 – 6 g NH4
+-N/(m².d), para o qual foi verificado o aumento no 

fluxo de emissão de 0,026 ± 0,025 g N2O-N/(m².d) para 0,0458 ± 0,025 g N2O-N/(m².d). 

A partir dessa faixa, uma mudança significativa só foi verificada para a carga aplicada de 

23 – 24 g NH4
+-N/(m².d), em que fluxo de emissão decresceu de 2,145 ± 0,103 g N2O-

N/(m².d) na faixa anterior para 1,070 ± 0,001 g N2O-N/(m².d) nessa faixa. 

Realizando um comparativo análogo para o R2, pode-se observar que a primeira 

modificação significativa do fluxo de N2O-N emitido foi observada somente no intervalo 

de 9 – 10 g NH4
+-N/(m².d), aumentando de 0,644 ± 0,001 g N2O-N/(m².d) para 1,277 ± 

0,001 g N2O-N/(m².d). Na faixa de 19 – 20 g NH4
+-N/(m².d), houve um decréscimo 

significativo no fluxo, que passou de 0,932 ± 0,008 g N2O-N/(m².d) para 0,269 ± 0,043 g 

N2O-N/(m².d).  

A diferença entre os fluxos dos reatores é estatisticamente verificada pela primeira 

vez na faixa de 14 – 15 g NH4
+-N/(m².d), em que o fluxo para o R1, 1,705 ± 0,375 g N2O-

N/(m².d), foi superior ao do R2: 0,981 ± 0,160 g N2O-N/(m².d). Quando as cargas de N 

amoniacal aplicadas foram ainda mais elevadas, as diferenças entre os fluxos de emissão 

de N2O-N de cada reator foram pronunciadas. O reator R1 apresentava fluxo de emissão 

superior ao R2 para as faixas de 18 – 19, 19 – 20, 22 – 23 e 23 – 24 g NH4
+-N/(m².d).  

A diferença entre os fluxos de emissão de N2O-N, assim como a emissão de N2O-

N para os sistemas MBBR, pode estar relacionada às suas distintas capacidades de 

remoção de N amoniacal, às diferentes formas de resposta aos inibidores presentes 

(excesso de substrato, NH3 livre e acúmulo de NO2
-) e ao comportamento distinto dos 
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fluxos co-difusionais dos componentes químicos no interior do biofilme, cujas 

propriedades estiveram relacionadas com o suporte utilizado em cada reator (SABBA et 

al., 2015). Além disso, a incerteza associada à técnica utilizada para a amostragem de gás 

para a quantificação de N2O acarreta em maiores desvios. A realização de um maior 

quantitativo de amostragens poderia refinar mais as tendências de emissão observadas e 

as diferenças significativas entre as faixas. 

As Figuras (4-8) e (4-9) apresentam, respectivamente, a emissão de N2O-N frente 

à carga de N amoniacal removida e à concentração de NH4
+-N efluente (quantidade de 

substrato de N amoniacal remanescente no meio líquido) para cada faixa de carga 

amoniacal aplicada. No Anexo (b), Figura (7-5), é apresentada a relação entre a emissão 

em termos de CO2 equivalente associada às referidas emissões de N2O para cada carga 

nitrogenada testada, conferindo a contribuição da emissão de cada reator em termos de 

pegada de carbono dos sistemas. 

 

 

 

 
Figura 4-8: Perfis de carga de N amoniacal removida e de emissão de N2O-N para cada faixa de 

carga superficial aplicada para os reatores R1 e R2. 

 

0

4

8

12

0

2

4

6

8

10

12
NH₄⁺-N Removido- R1

Emissão N₂O-N - R1

GE-1GE-2GE-3

0

4

8

12

0

2

4

6

8

10

12

Carga Superficial Aplicada

(g NH4
+-N/(m².d))

NH₄⁺-N Removido- R2

Emissão N₂O-N - R2

GE-3 GE-2 GE-1

E
m

is
sã

o
 d

e 
N

2
O

-N
 

(m
g
 N

2
O

-N
/d

) 



107 

 

C
o
n

ce
n

tr
a
çã

o
 E

fl
u

en
te

  
  

  
  

  
  

  
  

  
  

  
  
 

(m
g
 N

H
4

+
-N

/L
) 

 

Com o aumento das cargas de NH4
+-N aplicadas, houve um incremento das cargas 

de NH4
+-N removidas. Pode-se observar que, para o R1, o acréscimo na remoção de N 

amoniacal foi consonante com a tendência de aumento das emissões de N2O-N, ou seja, 

em maiores quantidades de N amoniacal nitrificado foram observados maiores valores de 

taxa de emissão de N2O. Essa tendência só não se mostra válida a partir da faixa de 22 – 

23 g NH4
+-N/(m².d), em que a emissão cai de 9,08 mg N2O-N/d (para a faixa de 21 – 22 

g NH4
+-N/(m².d)) para 5,1 mg N2O-N/d.  

Para o R2, a relação entre o aumento da carga de N amoniacal removida e da 

emissão de N2O-N se comportou de forma distinta à observada para o R1. Houve o 

aumento na emissão com o aumento da carga removida na faixa de 7 – 8 g NH4
+-N/(m².d), 

contudo, ao se aumentar a carga aplicada, a remoção de N amoniacal continuou 

aumentando e a emissão de N2O-N permaneceu com pouca variação, aumentando pouco 

na carga de 16 – 17 g NH4
+-N/(m².d), alcançando 2,48 mg N2O-N/d e em seguida 

reduzindo para 0,781 mg N2O-N/d. A diferença de emissão entre os dois reatores reforça 

que outros parâmetros, como por exemplo a conformação do biofilme e a ação dos 

inibidores, podem influenciar na produção e emissão N2O em sistemas com biofilme. 

 

 

 

 
Figura 4-9: Perfis de concentração de N amoniacal efluente e de emissão de N2O-N para cada 

faixa de carga superficial aplicada para os reatores R1 e R2. 
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Em menores concentrações de NH4
+-N efluente, a emissão de N2O-N para ambos 

os reatores foi baixa, uma vez que a quantidade de N amoniacal removida também foi 

pequena, se comparada às de cargas aplicadas mais elevadas. Com o aumento das cargas 

aplicadas, houve um incremento das quantidades de NH4
+-N removidas, porém, houve 

também o incremento dos teores de NH4
+-N remanescentes na corrente efluente aos 

reatores (substrato em excesso), o qual pode ter contribuído para o aumento das emissões 

de N2O, uma vez que assim há maior quantidade de NH3 livre no sistema. De fato, para 

os dois sistemas, as emissões de N2O passaram a ser mais pronunciadas a partir da carga 

aplicada de 5 – 6 para o R1 e 7 – 8 g NH4
+-N/(m².d) para o R2, pouco após ser observado 

o aumento das concentrações de NH4
+-N efluentes. 

Ressalta-se que, anteriormente à aplicação da faixa de 4 – 5 g NH4
+-N/(m².d), o 

processo nitrificante se realizava completamente, com conversão praticamente completa 

de N amoniacal a nitrato. Além disso, os menores valores de pH dos sistemas, na faixa 

de 6,3 a 6,8, não eram favoráveis ao acúmulo de NH3 livre nem para a degradação química 

e/ou biológica da NH2OH, intermediário reacional também responsável pela geração de 

N2O em sistemas nitrificantes (WRAGE et al., 2001). 

 A Figura (4-10) representa as relações entre a presença de NH3 livre no sistema e 

a emissão de N2O-N para os dois reatores. 
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Figura 4-10: Perfis de concentrações de NH3-N livre e de emissão de N2O-N para cada faixa de 

carga superficial aplicada para os reatores R1 e R2. 

 

 O aumento substancial dos teores de NH3 livre a partir da carga aplicada de 7 – 8 

g NH4
+-N/(m².d) contribuíram para o acréscimo das emissões de N2O nos sistemas. Para 

o R1, houve o aumento da emissão conforme havia o aumento dos teores de NH3 livre. 

Já para o R2, a emissão se estabilizou, sendo observada uma pequena queda quando os 

teores de NH3 livre foram mais elevados (na faixa de 60 a 110 mg NH3-N/L). O acúmulo 

desse inibidor reduz a capacidade de nitratação das BON e, consequentemente, favorece 

o acúmulo de NO2
- no meio, além de influenciar na capacidade de oxidação da NH2OH a 

NO2
-, intermediário do processo de nitritação e que também pode ser biologicamente 

decomposto a N2O (MANNINA et al., 2017a).  

Para o reator R1, houve o aumento gradual das concentrações de NH3 livre no 

sistema, porém esse aumento foi de menor magnitude que o observado no R2. Esse perfil 

pode estar relacionado com as maiores emissões de N2O para esse reator, de forma que 

houvesse menor efeito inibitório da NH3 à comunidade de BOA localizada em camadas 

mais internas ao biofilme. As menores concentrações de NH3 poderiam facilitar, que 

nessas condições propicias, houvesse maior decomposição da NH2OH a N2O.  
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O aumento da concentração de NH3 livre nas condições de carga de N amoniacal 

aplicada mais elevadas, mais expressivo para o reator R2, pode ter colaborado para as 

menores emissões de N2O observadas nesse sistema. Isso ocorre devido à redução da 

atividade metabólica das BOA, o que consequentemente também reduz a degradação 

biológica de NH2OH a N2O e que pode ter conferido o perfil de emissão quase constante 

a despeito do aumento das cargas amoniacais aplicadas. Além disso, para o R2, a 

utilização de um suporte fino em que o crescimento do biofilme ocorre no interior dos 

microporos estabelece uma determinada espessura máxima do filme biológico e garante 

gradientes de concentração menores para os compostos presentes no meio líquido, de 

forma que os microrganismos fiquem mais expostos aos inibidores. 

 Elevadas concentrações de NO2
--N acumuladas em sistemas nitrificantes têm sido 

um dos principais fatores responsáveis pelo aumento das emissões de N2O-N em ETE 

(KAMPSCHREUR et al., 2009). Tendo como base essa premissa, a relação entre o perfil 

de NO2
--N efluente e a emissão de N2O-N para o presente estudo é apresentada na Figura 

(4-11).  

 

 
 

 

 
Figura 4-11: Perfis de concentração de NO2

--N efluente (concentração igual ao do interior dos 

reatores) e de emissão de N2O-N para cada faixa de carga superficial aplicada para os reatores 

R1 e R2. 
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 Durante as faixas aplicadas de 0 – 1 até 3 – 4 g NH4
+-N/(m².d) (GE-3), a nitratação 

foi pronunciada, ou seja, a maior fração de NH4
+ foi oxidada completamente a NO3

- e 

nessas condições, em que a amônia livre e o nitrito estiveram em baixas concentrações, 

as emissões de N2O-N para os dois reatores foram baixas, de 0,344 e 0,626 mg N2O-N 

para o R1 e R2, respectivamente, para faixa de N amoniacal aplicada de 3 – 4 g NH4
+-

N/(m².d). 

 O notável acúmulo de NO2
--N observado para o R1 na faixa de 5 – 6 g NH4

+-

N/(m².d) foi coincidente com o aumento da emissão de N2O-N para 1,089 mg N2O-N/d. 

Com o aumento das cargas aplicadas, foi observado o crescente acúmulo de NO2
- no 

reator e, também, uma tendência de incremento na emissão de N2O-N. Esse fato confirma 

a hipótese da grande influência do NO2
- na emissão de N2O reportada por Kampschreur 

et al., 2009. Somente para cargas de N amoniacal aplicadas muito elevadas (22 – 23 a 24 

– 25 NH4
+-N/(m².d)), foi observado uma diminuição na emissão de N2O-N, mesmo com 

o acúmulo de nitrito se tornando mais pronunciado, o que pode estar relacionado com a 

ação dos outros inibidores que levavam à menor atividade dos organismos nessas cargas 

aplicadas muito elevadas. 

 Para o R2, o comportamento da emissão foi distinto ao observado no R1.  Durante 

as faixas de 4 – 5 até 6 – 7 g NH4
+-N/(m².d), houve acúmulo de NO2

--N no sistema e um 

pequeno aumento na taxa de emissão de N2O frente às faixas anteriores. Somente na carga 

aplicada de 7 – 8 g NH4
+-N/(m².d) ocorreu o notável aumento da emissão desse gás, o 

que pode estar relacionado com o aumento do pH do meio (Fig. 4-6 c), que passou de 6,6 

na faixa de 6 – 7 g NH4
+-N/(m².d), para 7,7 nessa carga aplicada. Nessas condições, além 

do acúmulo do nitrito, houve o aumento da concentração de NH3 livre (4,8 mg NH3-N/L), 

que nesse teor também influencia positivamente na emissão de N2O. Para as cargas de N 

amoniacal subsequentes, houve acúmulo de NO2
--N no sistema, contudo a emissão não 

apresentou a tendência de aumento, tal qual observado para o R1 nessas condições.  

  Em estudo realizado por Law et al. (2013) foi possível constatar que, em maiores 

teores de OD, a rota de emissão de N2O predominante era a de oxidação da NH2OH e, 

quando as faixas de NO2
- estavam compreendidas entre 50 e 1000 mg NO2

--N/L, havia 

considerável redução na taxa de emissão de N2O. Para tal, utilizaram um sistema RBS de 

bancada com biomassa suspensa e que operava em processo de nitritação, prévio a um 

reator anammox, com concentrações afluentes de N amoniacal na faixa de 600 a 1400 mg 

NH4
+-N/L, acúmulo de NO2

--N na faixa de 0 a 1000 mg NO2
--N/L e faixas de OD 

variando de 0,5 a 2,3 mg O2/L.  
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Quando esse sistema foi operado na faixa de 20 – 25 mg NO2
--N/L, a taxa de 

emissão específica de N2O era maior, com aproximadamente 0,6 mg N2O-N/(g SSV.h) e 

foi reduzida para 0,2 mg N2O-N/(g SSV.h) quando o acúmulo de NO2
--N era superior a 

200 mg NO2
--N/L. Os mesmos autores citaram também que o acúmulo de NO2

- em níveis 

elevados, observados em reatores biológicos para processos de tratamento de correntes 

secundárias (side stream), pode ser utilizado como ferramenta de mitigação na emissão 

de N2O, uma vez que a taxa de N2O-N emitida obtida para maiores faixas de NH4
+-N 

foram similares às de sistemas nitrificantes submetidos a menores cargas de substrato 

amoniacal. Contudo, ressaltaram, ainda, a possibilidade de aumento das emissões caso os 

reatores operem com teores de OD elevados e concentrações de NO2
--N acumulado em 

faixas intermediárias. 

Mais recentemente, Duan e colaboradores (2019), estudando sistemas RBS com 

biomassa suspensa, em escala de bancada, alimentados com concentrações de NH3-N 

próximas à 210 mg NH3-N/L e posteriormente com NO2
--N a 400 mg NO2

--N/L, 

verificaram a redução na emissão de N2O, obtendo fatores de emissão de 2,1 e 1,7 %, 

respectivamente. Tal redução foi significativa frente ao FE de N2O-N de 3,3 % referente 

ao mesmo sistema quando operava com acúmulo de NO2
- de 500 mg NO2

--N/L e sem 

choque de NH3 livre. 

 Existe certa complexidade na distinção dos mecanismos responsáveis pela 

emissão de N2O em sistemas de tratamento de efluentes, especialmente em sistemas com 

biomassa aderida, para os quais a dificuldade é maior devido à difusão dos compostos no 

biofilme. Por esse motivo, a quantidade de informações acerca desses sistemas é menor. 

Há uma grande carência na implementação de metodologias de quantificação in situ que 

diferenciem teores internos ao biofilme e também de modelos matemáticos mais 

refinados, o que auxiliaria na diferenciação dos mecanismos responsáveis pela emissão 

de N2O em sistemas com biomassa imobilizada.   

A diferença no perfil de emissão entre os dois reatores pode, então, estar 

relacionada com o mecanismo responsável pela emissão de N2O-N em cada sistema. Em 

elevados teores de OD, a degradação biológica da NH2OH vem se mostrando como um 

importante fator influenciador da emissão de N2O. Segundo Sabba et al. (2015), em 

biofilmes autotróficos espessos, nos quais possam ocorrer limitação da transferência de 

O2 até zonas mais internas, é possível que haja mais emissão de N2O devido à difusão da 

NH2OH produzida no meio líquido. Ao se acumular nas zonas sem O2, a NH2OH pode 

ser degradada pelas BOA em condição metabólica que favorece a geração de N2O. Além 
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disso, as zonas anóxicas dos biofilmes nitrificantes, ricas em NO2
- e pobres em OD, 

favorecem a desnitrificação autotrófica, que tem o N2O como produto final da redução 

do NO2
- pelas BOA (PENG et al., 2016). 

 Dessa forma, a maior emissão do reator R1 frente ao R2 pode também estar 

relacionada aos fenômenos difusionais da NH2OH e da possibilidade, mesmo que 

pequena, de ocorrência de desnitrificação autotrófica. A maior espessura do biofilme 

formado no R1 e, por conseguinte, o maior teor de sólidos quando operado em cargas 

elevadas será abordada com mais detalhes na seção 4.4. 

 Reforça-se que a desnitrificação autotrófica não é favorecida nos sistemas uma 

vez que o OD foi mantido entre 5 e 8 mg O2/L no bulk e havia satisfatória mistura do 

conteúdo do reator de modo a garantir condições hidrodinâmicas favoráveis para o 

transporte de O2 e movimentação dos suportes. Contudo, quando o R1 operava em altas 

cargas aplicadas, devido à maior espessura do biofilme formado, microzonas anóxicas 

internas podem ter sido formadas, favorecendo a degradação da NH2OH, que migra para 

o interior do biofilme, e é convertida a N2O, e também à ocorrência de desnitrificação 

autotrófica, uma vez que existiam doadores e aceptores de elétrons disponíveis (NH3 e 

NO2
-, respectivamente) para que esse fenômeno pudesse ocorrer.  

Acredita-se que a rota de degradação da NH2OH foi a preponderante. Segundo 

Caniani et al. (2019), pequenas reduções nos teores de OD em altas concentrações de 

NH2OH podem favorecer a emissão de N2O em sistemas autotróficos aerados, o que pode 

ter ocorrido no R1.  

O R2 apresentava, de forma esporádica, problemas de fluidização dos suportes no 

reator. Esses problemas foram causados pela própria conformação do suporte e do reator, 

de forma que com as flutuações nas vazões de ar comprimido insuflado, ocorria o 

acúmulo temporário de parte dos suportes no fundo do reator, próximo ao ponto onde era 

feita a alimentação, criando regiões suscetíveis a maiores choques de carga aplicada e, 

consequentemente, ocasionando maior inibição aos organismos. Mesmo com esse 

problema, como o biofilme era mais fino, foi desconsiderada a hipótese da ocorrência de 

desnitrificação autotrófica. Sendo assim, a menor emissão observada pode ser justificada 

pelo fato das condições de OD do meio favorecerem maior conversão da NH2OH a NO2
- 

e não a N2O. 

Em um estudo envolvendo experimentos e modelagem, realizado por Pocquet et 

al. (2016), foi possível observar que a operação de sistemas com remoção de N em 

elevados teores de OD reduziu a emissão de N2O-N. Quando operado em OD próximo de 
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1 mg O2/L, o FE de N2O-N foi de 8 %, enquanto em concentrações próximas a 4 mg O2/L, 

apenas 1 % da carga aplicada era emitida sob a forma de N2O-N. Esse resultado pode 

indicar que a prevenção do fenômeno de desnitrificação autotrófica com o controle de 

OD pode ser uma estratégia mitigadora da emissão de N2O-N em sistemas nitrificantes 

que não realizam desnitrificação ou anammox no mesmo estágio. 

 As concentrações estimadas de HNO2, em geral bastante reduzidas, apresentaram 

pouca relação com as emissões de N2O, conforme apresentado na Figura (4.12). 

 

 

 

 
Figura 4-12: Perfis de concentrações de HNO2-N e de emissão de N2O-N para cada faixa de 

carga superficial aplicada para os reatores R1 e R2. 
  

Somente no R2, para as cargas aplicadas de 3 – 4 a 6 – 7 g NH4
+-N/(m².d), foi 

notificado um possível efeito inibitório do HNO2 na atividade das BOA, podendo ser uma 

das justificativas para os baixos valores de emissão para essas faixas. O acúmulo de NO2
- 

(Fig. 4-11), juntamente aos menores valores de pH nos reatores (Fig. 4-6 c) obtidos nessas 

condições, contribuíram para a maior concentração de HNO2 e consequentemente, para o 

perfil de emissão de N2O-N observado. Quando a emissão de N2O nessas faixas foi 

comparada à obtida nas cargas aplicadas anteriores, observa-se um pequeno incremento 

da emissão em função do aumento da carga de N amoniacal removida, porém esse 
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aumento só ocorre de forma mais expressiva após a redução dos teores de HNO2 do 

sistema.  

Law et al. (2011) atentaram para a redução da emissão específica de N2O-N para 

níveis próximos a 0,15 mg N2O-N/(g SSV.h) em um RBS operado em pH igual a 6. Em 

pH 8, a emissão foi superior a 0,5 mg N2O-N/(g SSV.h). 

Pequenas concentrações de HNO2 podem ocasionar efeito positivo na emissão de 

N2O. Pocquet et al. (2016) observaram que a variação de 0,15 para 1 µg HNO2-/L em 

sistemas de batelada sequenciais, mantendo outras condições operacionais constantes, foi 

responsável pelo aumento de 25 % nas emissões de N2O. 

Para maiores teores de HNO2, na faixa de 2 – 3 mg HNO2-N/L, Peng et al. (2020) 

observaram redução na emissão de N2O devido ao efeito inibitório desse composto. Em 

reatores IFAS alimentados com esgoto doméstico, submetidos a choques inibitórios com 

correntes de side stream e baixos teores de OD (1 mg O2/L), o FE médio reduziu de 2 

para 1 % quando houve o aumento do teor de HNO2 para as faixas citadas. 

Segundo o estudo de Peng et al. (2020), o efeito inibitório do HNO2 está 

relacionado com a inativação da enzima NirK, responsável pela decomposição do NO2
- a 

N2O na rota de desnitrificação autotrófica. No entanto, nas condições estudadas na 

presente pesquisa, há pequena possibilidade de ocorrência desse processo, especialmente 

para o reator R2, onde a pequena espessura do biofilme e o elevado teor de OD no seio 

do líquido proporcionavam maior transferência de massa de O2 no biofilme, reduzindo as 

zonas anóxicas.  

   No Anexo (b) são apresentados os perfis de emissão de N2O frente à variação de 

pH, OD, T, Qar e teor de sólidos voláteis totais (SVT) para as cargas de N amoniacal 

aplicadas nos dois reatores. Esses parâmetros não apresentaram relações tão claras para a 

emissão de N2O, por isso são apresentados para consulta no Anexo (b), Figuras (7-6) a 

(7-10).  

Vale ressaltar que, quando o reator R2 apresentou valores de pH superiores a 8,5 

(observado para as faixas de carga aplicada superiores a 18 – 19 g NH4
+-N/(m².d)), a 

emissão de N2O-N foi mais baixa. Esse comportamento também foi observado por Su et 

al. (2019), ao estudarem o efeito do aumento do pH na emissão de GEE em sistemas RBS 

com altas taxas de nitritação, sob alta carga nitrogenada, contudo com baixo teor de OD. 

Nesse estudo, o aumento progressivo de pH da faixa de 6,0 até 8,0 incrementaram a 

emissão de N2O, variando de 1,2 a 7,3 % do N amoniacal removido, contudo, ao se elevar 

o pH do sistema para 8,5 a taxa de emissão reduziu para 4,3 % do N amoniacal removido.           
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Para essa redução, os autores pontuam que além do efeito inibitório da NH3 livre, 

que é mais acentuado em pH maiores, no sistema analisado havia o consumo de parte do 

N2O produzido pela ação da enzima NOS, mais ativa em pH elevado. Ou seja, ocorria 

também a desnitrificação heterotrófica, favorecida nesse pH. No presente estudo, a 

hipótese de redução da emissão é limitada à ação inibitória do NH3 livre por não haver 

aporte de matéria orgânica e os teores de OD serem elevados. 

  Para maior detalhamento das relações de cada variável com a emissão de N2O-N 

foi realizada uma análise individual do coeficiente de correlação (r) e da correlação de 

Pearson (ρ) para cada parâmetro/resposta frente à emissão de N2O. A Tabela (4-1) resume 

esses dados e os gráficos de dispersão dos parâmetros estão apresentados no Anexo (b), 

Figuras (7-11) a (7-30).  

 

Tabela 4-1: Valores dos coeficientes de correlação (r), obtido através de ajuste de potência 

e as correlações de Pearson (ρ) entre diferentes parâmetros e a emissão de N2O-N. 

Parâmetro 
Coeficiente de correlação (r) Correlação de Pearson (ρ) 

R1 R2 R1 R2 

NH4
+ Afluente 

0,8940 0,7201 
0,74 0,38 

NH4
+ Removido 

0,8710 0,7183 
0,66 0,43 

NH3 Livre 
0,8885 0,7308 

0,69 0,20 

NO2
- Efluente 

0,9058 0,7146 
0,71 0,58 

HNO2 Efluente 
0,6036 0,0200 

0,31 -0,16 

pH 
0,7879 0,5925 

0,69 0,51 

OD 
0,4893 0,4040 

0,38 0,34 

Qar 0,5809 0,0200 
-0,51 0,01 

T 
0,1265 0,2494 

-0,15 0,26 

SVT 
0,5417 0,5822 

0,40 0,54 

 

No cenário estudado, os parâmetros de maior relação com a emissão de N2O foram 

a carga de N amoniacal aplicada (expressa pela concentração de NH4
+-N afluente), a 

capacidade de remoção de N amoniacal do sistema, a concentração de NO2
- acumulado e 

também o teor de NH3 livre, controlado pelo pH do meio. Tais parâmetros também foram 

citados como fortes influenciadores da emissão de N2O por Kampschreur et al. (2009) e 

Bortoli et al. (2012). A diferença entre os teores de SVT nos dois reatores também pode 

ter interferido na variação da magnitude da emissão observada entre os reatores. 
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Além disso, as maiores correlações foram encontradas para o reator R1, que fazia 

uso do suporte K1. Para o R2, o maior efeito inibitório pode ter conferido maior 

complexidade à dinâmica de emissão de N2O do sistema, a qual reduziu mesmo em 

condições de maior carga aplicada e de acúmulo de NO2
-, ambas condições que seriam 

favoráveis para o seu aumento, mas que nesse reator atuaram como mitigadores da 

quantidade de N2O emitida. 

  

4.3.2 – Determinação dos fatores de emissão (FE) de N2O  

 

 Além do estudo de emissão N2O, com as possíveis rotas e variáveis 

intensificadoras do processo de formação e emissão desse gás, também foi realizado o 

comparativo entre os FE (%) de N2O-N obtidos frente ao valor de 1,6 %, pressuposto pelo 

IPCC para sistemas de tratamento de efluentes centralizados que realizam a remoção 

intencional de N. A Figura (4-13) representa esse comparativo para cada faixa de carga 

de NH4
+-N aplicada.  

 

 

Figura 4-13: Fatores de emissão de N2O-N percentuais (FE %) normalizados pela carga de N 

afluente (100*(g N2O-N/d)/(g NH4
+-N/d)) para as faixas de cargas superficiais de NH4

+-N 

aplicadas aos reatores R1 e R2, com os respectivos desvios padrão. A linha preta pontilhada 

horizontal representa o FE % médio pressuposto pelo IPCC 2019, isto é, 1,6 %, para sistemas 

de tratamento de efluentes centralizados que realizam a remoção intencional de N. 

 

Quando comparado ao pressuposto pelo refinamento de 2019 do IPCC, para todas 

as cargas aplicadas, ambos reatores apresentaram valores de FE inferiores ao valor médio 

estipulado pelo inventário. Somente no R1, para as cargas aplicadas de 7 – 8, 20 – 21 e 
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21 – 22 g NH4
+-N/(m².d), considerando os valores máximos e os elevados desvios padrão, 

foi possível observar FE similares ao reportado pelo inventário, sendo eles: 0,9 ± 0,6; 1,1 

± 0,5 e 0,9 ± 0,7 %, respectivamente. Esses valores também são próximos ao intervalo de 

FE de N2O de 0,5 a 1,5 %, apresentado por Ma et al. (2015), contudo nesse estudo, o 

reator MBBR operava com carga de N amoniacal aplicada de aproximadamente 1 g NH4
+-

N/(m².d), concentração de 200 mg NH4
+-N/L, OD de 1,7 mg O2/L e TRH de 1,5 dias.   

A normalização dos valores de N2O-N emitidos pela quantidade de N amoniacal 

afluente dificultam a visualização de um perfil da variação do FE de N2O-N. Uma 

tendência de redução mais clara somente é observada para as condições em que a carga 

aplicada de N amoniacal foi muito elevada, mais especificamente a partir das cargas de 

22 – 23 g NH4
+-N/(m².d) para o R1, atingindo o valor de 0,455 ± 0,094 %, e a partir da 

carga de 19 – 20 g NH4
+-N/(m².d) para o R2, com valor de 0,194 ± 0,007 %.       

 Ao se realizar a análise com a média das cargas de N amoniacal afluente para cada 

grupo de ensaio, considerando que para o GE-3 foi aplicada baixa carga, para o GE-2 

média carga e para o GE-1 alta carga de nitrogênio amoniacal, pode se observar as 

seguintes tendências e desvios, conforme apresentado na Figura (4-14).   

 
 

 

 
Figura 4-14: a) Correlação entre o fator de emissão de N2O-N (%) e a carga superficial de N 

amoniacal média aplicada, em g NH4
+-N/(m².d), para cada grupo de ensaio (GE) estudado e b) 

valores médios de FE de N2O-N (%) para cada GE e seus respectivos desvios padrão amostrais. 
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 Ao se comparar o perfil médio de FE de N2O-N para os dois reatores, observa-se 

também que mesmo de forma geral, o reator R1 apresentou correlação positiva entre a 

emissão de N2O-N e o aumento da carga de N amoniacal aplicada, enquanto que para o 

reator R2, observou-se pequena redução da emissão com o aumento da carga aplicada. 

Além disso, foi possível perceber que principalmente para os grupos de ensaio 2 e 1, o 

FE de N2O-N apresentou elevado desvio padrão para os dois sistemas. Houve maior 

variabilidade no FE mesmo com variações pequenas da carga amoniacal afluente (Fig. 4-

13), fato justificado pela predominância da nitrificação parcial e, por consequência, 

acúmulo de subprodutos (NH3 livre e HNO2) e nitrito nos reatores.   

Tais resultados reforçam a hipótese da não adoção de um FE único para diversos 

sistemas de tratamento que realizam remoção intencional de N, conforme proposto pelo 

IPCC, visto que mesmo para uma mesma tecnologia, como MBBR nesse estudo, variando 

somente o tipo de conformação da biomassa aderida ou as faixas de cargas de substrato 

aplicadas, já é possível verificar diferentes perfis de emissão de N2O, reiterando a 

complexidade dos fenômenos biológicos envolvidos na produção desse gás. A adoção de 

FE mais específicos pode contribuir para a maior acurácia na adoção de estratégias de 

minimização de pegada de carbono de uma ETE, de forma a se atuar com alternativas de 

mitigação eficazes em cada etapa do processo que, porventura, possa ser um potencial 

gerador e emissor de N2O. 

 Uma outra análise dos resultados foi relacionada ao valor observado para o FE de 

N2O-N frente ao resultado quantitativo, absoluto, de N2O-N emitido pelo sistema, 

conforme apresentado na Tabela (4-2). 

 

Tabela 4-2: Comparativo entre os valores absolutos de emissão de N2O-N e os FE de N2O-N 

(%) para os valores médios de carga aplicada em cada grupo de ensaio estudado para os 

reatores R1 e R2.  

Reator Grupo de Ensaio 
Emissão de N2O-N média 

(mg N2O-N/d) 
FE N2O 

(%) 

R1 

GE-3 0,2 0,18 

GE-2 1,4 0,43 

GE-1 4,7 0,59 

R2 

GE-3 0,3 0,24 

GE-2 0,8 0,24 

GE-1 1,3 0,19 
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 Para o R1, com o aumento dos valores absolutos de emissão, ocorreu um ligeiro 

aumento do FE de N2O-N. Em termos mássicos, a quantidade de N2O-N emitida quando 

o sistema operava em altas cargas é consideravelmente superior à emitida em baixas e 

médias cargas aplicadas. Já para o reator R2, o pequeno aumento absoluto da quantidade 

de N2O-N emitida repercutiu em uma ligeira redução do FE de N2O-N do sistema, 

resultado que foi observado devido ao aumento substancial da quantidade de N aplicada 

do GE-3 para GE-1. Portanto, o FE pode não ser diretamente proporcional à emissão 

absoluta de N2O-N se a comparação é feita em condições de N afluentes diferentes e a 

análise desse fator deve sempre ser acompanhada das condições de operação e 

alimentação do reator, de forma a não acarretar em interpretações errôneas das emissões 

do sistema estudado. 

 O relatório do IPCC apresenta, para a determinação do FE de N2O-N único, uma 

análise média realizada através da regressão linear dos valores encontrados para trinta 

sistemas de tratamento de efluentes domésticos, aeróbios, e que utilizavam biomassa 

suspensa (lodos ativados e suas variantes). Há grande variabilidade nos valores, mesmo 

para sistemas de tratamento com biomassa suspensa de larga escala que realizam remoção 

intencional de N. 

 Rodríguez-Caballero et al. (2015) obtiveram resultados de FE de N2O-N na faixa 

de 0,3 a 6,8 % operando um sistema RBS, com OD de 2 a 4 mg O2/L na fase aerada, que 

tratava efluente municipal (concentração de NH4
+-N: 39 mg N/L; DQO: 600 mg O2/L), 

somente alterando a quantidade e o tempo das etapas aeróbia e anóxica no ciclo do reator. 

A utilização de duas etapas aeradas mais curtas e alternadas entre as duas etapas anóxicas 

proporcionou menores FE de N2O-N. O maior FE (6,8 % em relação ao N afluente) foi 

observado quando foram realizadas etapas aeradas e anóxicas únicas e mais longas. O FE 

obtido por esses autores foi superior aos obtidos pelos sistemas para o GE-3 (0,18 ± 0,05 

e 0,24 ±0,12 % para o R1 e R2, respectivamente), fato justificado pela presença de etapas 

anóxicas no tratamento estudado por Rodríguez-Caballero.   

  Ao se comparar os resultados dos estudos realizados em sistemas com biomassa 

aderida em escala de bancada e em escala real, pode-se observar que grande parte dos que 

visam a remoção de N, utilizando MBBR e relacionando o desempenho de remoção à 

emissão de N2O, são relativos aos processos de nitritação parcial-anammox em sistemas 

de tratamento por desamonificação, para correntes líquidas provenientes da etapa de 

desague e digestão de lodo. Há pouca informação acerca da emissão de N2O-N para 

sistemas MBBR, ou tecnologias semelhantes, em correntes principais, que geralmente, 
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possuem maiores concentrações de matéria orgânica e menores teores de NH4
+-N que as 

a correntes side stream. Ressalta-se que o efluente sintético usado no presente estudo, por 

apresentar concentrações de nitrogênio amoniacal médias e elevadas na maior parte do 

período operacional, possui similaridade a um efluente de digestão de lodo. Outras 

similaridades para as condições estudadas podem ser revisitadas na Tabela (3-6). 

Zhou et al. (2020) estudaram a ocorrência de processos simultâneos de 

nitrificação-desnitrificação e anammox, além da emissão de N2O associada, utilizando 

um SBBR em escala de bancada que operava com baixo teor de OD (1 mg O2/L, mantido 

constante durante todo o ciclo), TRH de 12 horas, teor de N amoniacal de 50 mg NH4
+-

N/L e relação C/N de 2,5. Para esse sistema, o FE de N2O-N médio do ciclo era de 2,2 % 

em relação ao N afluente. Esses valores foram superiores ao obtidos quando os reatores 

R1 e R2 operavam em baixas cargas de N amoniacal aplicadas (para o GE-3 o FE médio 

foi de 0,18 ± 0,05 e 0,24 ± 0,12 % para o R1 e R2, respectivamente). Essa maior emissão 

pode ter ocorrido devido aos reduzidos teores de OD do estudo e presença de matéria 

orgânica, que pode estimular a emissão de N2O, intensificada durante a nitrificação, e 

também emitida ou consumida durante a desnitrificação heterotrófica (TALLEC et al., 

2006b). 

 Contudo, o FE do sistema estudado por Zhou foi ainda inferior ao obtido em 

estudos anteriores realizados em sistemas submetidos à baixa relação C/N e teores de N 

semelhantes, em SBBR. Chai et al. (2019), por exemplo, obtiveram FE de N2O na faixa 

de 3,4 a 6,3 %. Nesse estudo, a aeração foi intermitente, o que gerava maior produção de 

N2O durante a desnitrificação, e por consequência, maior emissão acumulada na fase 

aerada.  

 Em escala piloto/real, para concentrações de N similares a de efluentes municipais 

(60 mg NT-N/L), com carga aplicada de 0,7 g N/(m².d), o MBBR aeróbio, que fazia parte 

de um sistema UCT-IFAS-MBR, estudado por Mannina et al. (2017c), apresentou FE de 

N2O de aproximadamente 0,21 %, em consonância com o valor médio obtido nesse estudo 

para as faixas de baixas cargas de N amoniacal aplicadas. O sistema de tratamento, de 

modo geral, apresentou FE global de 0,95 % em relação ao NT aplicado, sendo que a 

maior parte da emissão foi oriunda do MBBR aeróbio, responsável pelo processo de 

remoção de N amoniacal, e do MBR aerado, para os quais o FE foram de 0,21 e 0,74 %, 

respectivamente. Novamente, parte da emissão ocorreu devido ao processo de arraste por 

ar (air stripping), que removia fisicamente parte do N2O produzido nas etapas anaeróbias 

e anóxicas e transferido até os reatores aeróbios.  
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 No Brasil, para um filtro biológico percolador de baixa carga orgânica e amoniacal 

com aeração natural, utilizado como pós tratamento de reator UASB em ETE municipal 

do Paraná, Ribeiro et al. (2020) observaram baixos fluxos e FE de N2O-N em 

monitoramento sazonal realizado por 24 horas. Para a amostragem realizada no inverno 

(temperaturas médias de 12 °C), os fluxos se mantiveram menores, na faixa de 0,11 a 

0,34 mg N2O-N/(m².h). No verão (com temperaturas próximas a 21 °C), o fluxo de 

emissão de N2O-N máximo atingiu o valor de 0,58 mg N2O-N/(m².h). Para ambos os 

cenários, o FE médio foi em torno de 0,005 %. Esses valores reduzidos foram 

relacionados à baixa remoção de NH4
+-N e à ausência de um sistema de aeração forçada, 

que favoreceria o arraste por ar e aumentaria também a taxa de nitrificação do sistema. 

Portanto, para sistemas de tratamento que usam biomassa aderida, a depender das 

condições operacionais, a emissão pode ser bem diferente da proposta pelo IPCC. 

No presente estudo, as condições de maiores cargas de N amoniacal aplicadas se 

assemelham aos cenários observados em sistemas de tratamento de correntes secundárias, 

o que favorece a comparação entre esse estudo e outras pesquisas de emissão de N2O. 

 Mesmo nas condições de maiores cargas aplicadas, e consequentemente, maiores 

concentrações de NH4
+-N, os FE de N2O-N médios obtidos no presente estudo (0,19 ± 

0,11 – 0,59 ± 0,23 %) foram inferiores ao observado por Wei et al. (2017), que reportaram 

FE de 4,5 % para SBBR que realizava nitrificação parcial com concentração de 250 mg 

NH4
+-N/L e carga de N amoniacal aplicada de 2 g NH4

+-N/(m².d). Kong et al. (2013), em 

SBBR de nitritação parcial, alimentado com concentrações de nitrogênio amoniacal de 

aproximadamente 400 – 550 mg N/L (carga aplicada próxima a 3 g NH4
+-N/(m².d)) e 

submetido a OD de 1,3 mg O2/L, obtiveram FE de N2O-N de 1,5 %. Já o estudo realizado 

por Ma et al. (2015) em MBBR contínuo (carga de N amoniacal aplicada de 

aproximadamente 1 g NH4
+-N/(m².d), concentração de 200 mg NH4

+-N/L, OD de 1,7 mg 

O2/L e TRH de 1,5 dias) apresentou FE de 0,5 %, valor mais próximo ao obtido no 

presente estudo. Essas e outras pesquisas realizadas em escala de bancada averiguando a 

produção de N2O em sistemas de tratamento podem ser consultadas na Tabela (2-7). 

Ekström (2010) estudou um sistema MBBR em escala de laboratório que realizava 

nitritação parcial-anammox em correntes de side stream, com carga aplicada de em média 

1,9 g NH4
+-N/(m².d), porém com concentração de 265 mg NH4

+-N/L, suporte 

AnoxKaldnes K1 (mesmo usado nessa pesquisa) e com OD mantido na faixa de 1 a 1,5 

mg O2/L. Nesse cenário, o FE de N2O variou na faixa de 1,5 a 4,3 % em relação à carga 

nitrogenada aplicada, valores superiores aos comparados com o observado durante o GE-
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3. Somente para a faixa de carga de N amoniacal aplicada de 7 – 8 g NH4
+-N/(m².d), no 

GE-2, considerando o valor máximo do FE previsto pelo desvio padrão (no valor de 

aproximadamente 1,55 %), o valor do presente estudo se assemelhou ao valor mínimo 

apresentado por Ekström. Possivelmente, os maiores valores observados foram 

ocasionados pela condição operacional de baixo teor de OD e o acúmulo de nitrito 

decorrente da nitritação parcial.         

 Fang e colaboradores (2020) obtiveram fatores de emissão de aproximadamente 

1,6 % em SBBR em escala piloto com ausência de fonte de carbono, realizando o processo 

CANON-desnitrificação em único estágio com concentração de NT de 360 mg N/L, carga 

volumétrica aplicada de 0,180 Kg/(m³.d), elevados TRH (48 h) e OD na faixa de 1,5 a 2,0 

mg O2/L durante as fases aeradas. A maior remoção de NT alcançada (82 %) e a aeração 

intermitente podem ter sido responsáveis pela emissão de N2O. Além disso, através de 

análise isotópica, foi possível inferir que 61 % da emissão de N2O foi atribuída ao 

fenômeno de redução do NO2
- através da via de desnitrificação autotrófica e apenas 5 % 

relativa à oxidação da NH2OH. 

Estudando faixas de concentrações de NH4
+-N em torno de 1000 mg NH4

+-N/L, 

Yang et al. (2013) verificaram FE médio de 0,4 a 1,6 % operando MBBR piloto que 

realizava nitrificação parcial-anammox com suporte Kaldnes K1 e OD contínuo na faixa 

de 1,0 a 2,5 mg O2/L. Esses valores também foram superiores aos valores médios 

observados no GE-1 (0,53 ± 0,23 %) para o reator R1, que operava com maior teor de 

OD, menor TRH e teores de NH4
+-N em torno de 750 mg NH4

+-N/L. Ressalta-se que a 

carga aplicada ao sistema operado por Yang et al. (2013) estava na faixa de 1,5 a 3,7 g 

NH4
+-N/(m².d), para as quais o presente estudo apresentou FE ainda mais baixos 0,18 ± 

0,05 – 0,43 ± 0,35 %. 

 Para processos de nitritação/nitritação parcial-anammox, que operam sob relações 

C/N baixas ou nulas, foi reportado recentemente em revisão realizada por Li et al. (2020) 

que há considerável variação na emissão de N2O, a depender da escala do tratamento. 

Para a escala de laboratório, o estudo determinou faixa de FE entre 0,08 a 4,00 %, para a 

piloto entre 0,51 e 3,60 % e para a escala real entre 0,35 e 6,60 %. Tais valores oscilam, 

majoritariamente, em função das configurações do biorreator, da estratégia de operação 

adotada e das condições de NH4
+-N afluentes. 

 Yang et al. (2016) estudaram a emissão N2O em MBBR de escala real que 

realizava nitritação-anammox com concentração de NH4
+-N em torno de 1400 mg 

NH4
+/L, o que representava uma carga superficial aplicada de 3,3 g N/(m².d), OD 
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intermitente de 3 mg O2/L e utilizando o suporte Kaldnes K1. Para esse estudo, o FE 

médio foi de 0,51 % (na faixa de 0,31 – 1,33 %), valores de FE compatíveis com a faixa 

apresentada por Li et al. (2020) e mais próximo do valor obtido para o GE-1 do presente 

estudo (0,59 ± 0,23 e 0,19 ± 0,11 % para o R1 e R2, respectivamente), para o qual a 

concentração de NH4
+ afluente foi menor, mas as cargas aplicadas foram superiores 

devido ao reduzido TRH e menor área superficial de crescimento. 

Apesar de todos esses estudos citados apontarem FE para sistemas que apresentam 

elevadas concentrações de N amoniacal afluente, atenta-se para a escassez de pesquisas 

com sistemas que utilizam de biomassa aderida e avaliam a remoção de N com emissão 

de N2O-N associada a altas cargas aplicadas, tais quais estudadas no presente estudo. 

 Em suma, os resultados confirmaram que houve geração de N2O durante a 

operação dos MBBR nitrificantes, mantidos em condições autotróficas. Mesmo com os 

sistemas MBBR operando em alta carga de N amoniacal aplicada, alcançando satisfatórias 

remoções de N amoniacal e concentrações consideráveis de subprodutos intensificadores 

da emissão (NH3 livre e NO2
-), os FE obtidos foram inferiores aos propostos pelo IPCC. 

Tais fatos sugerem que a adoção desse tipo de sistema pode ser uma alternativa de 

tratamento para a remoção de NH4
+ de efluentes concentrados em nitrogênio e com baixa 

carga orgânica, de modo a obter menor emissão de GEE e maior sustentabilidade do 

processo.  

 Além disso, esses resultados também mostraram que mesmo em condições de 

clima tropical (temperatura próxima de 25 ºC), que podem favorecer a nitrificação e, 

consequentemente, intensificar a emissão de N2O, os sistemas MBBR autotróficos se 

mostraram promissores na tentativa de se realizar o tratamento de correntes com distintas 

cargas de N amoniacal aplicadas emitindo menos N2O-N que o proposto pelo IPCC.  

No processo de remoção de N em efluentes, a nitrificação possui contribuição 

considerável na emissão de N2O. A outra parcela da emissão é relativa à desnitrificação, 

que por não possuir aeração, emite menos N2O e parte do que do é produzido nela somente 

é emitido na etapa aerada do processo de remoção de N. Com isso, geralmente nos 

processos reais, a emissão observada na etapa nitrificante pode representar a soma dos 

dois processos e a contribuição relativa a nitrificação pode ser de difícil determinação. 

Ressalta-se que nesse estudo foi possível mapear a quantidade de N2O produzida e 

emitida somente pela etapa nitrificação, compreendendo melhor a dinâmica de produção 

desse gás nesta etapa, além de apresentar informações úteis para a previsão da emissão 

durante a operação de reatores nitrificantes em maiores escalas de processo. 
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4.4 – Perfil de biomassa e taxas específicas de remoção de N amoniacal 

 

4.4.1 – Teor de sólidos suspensos e aderidos e observação do biofilme 

 

 Os diferentes perfis de sólidos durante os regimes operacionais auxiliaram na 

análise do comportamento do biofilme e da conversão dos compostos nitrogenados. Por 

se tratar de um sistema autotrófico, sem aporte de carga orgânica, esperava-se que a 

biomassa presente fosse majoritariamente autotrófica e que crescesse mais lentamente, 

necessitando de mais tempo para se adaptar às variações de cargas aplicadas, o que 

conferiu maior tempo de operação do estudo (620 dias). Além disso, os sistemas MBBR 

eram submetidos a baixo TRH (3 h) e agitação efetiva, ocasionando arraste dos sólidos 

suspensos que, porventura, se desprendessem do biofilme, diminuindo sua concentração 

e acúmulo nos reatores. 

 A Figura (4-15) apresenta o perfil de sólidos suspensos totais (SST) e suspensos 

voláteis (SSV) para os reatores R1 e R2 durante as variações de carga superficial 

amoniacal aplicadas, sendo também apresentada a relação SSV/SST. 

       

 

 

 
Figura 4-15: Perfis de SST, SSV e da fração SSV/SST para as cargas superficiais aplicadas aos 

reatores R1 e R2. 
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 Durante os ensaios com baixas cargas aplicadas, ambos os reatores apresentaram 

os menores teores de SSV. No intervalo de 0 – 1 até 6 – 7 g NH4
+-N/ (m².d), em média, 

os reatores continham apenas 0,07 g SSV/L. Nesse intervalo, para o R1, a relação 

SSV/SST se manteve na faixa de 40 a 70 %, indicando considerável fração inorgânica no 

lodo.  

Mesmo com o subsequente aumento das cargas aplicadas, os teores de SSV se 

mantiveram inferiores a 1 g/L. Entre as faixas de 7 – 8 a 19 – 20 g NH4
+-N/ (m².d), para 

o R1, a concentração de SSV se manteve entre 0,1 e 0,3 g/L, maiores concentrações 

observadas nas maiores cargas dentre o intervalo citado. No intervalo seguinte, de 20 – 

21 a 24 – 25 g NH4
+-N/ (m².d), houve maior oscilação na concentração da biomassa 

suspensa, possivelmente, ocasionada pelo maior desprendimento de parte da biomassa 

aderida. O maior teor de SSV foi observado para o intervalo de carga de 22 – 23 g NH4
+-

N/ (m².d), chegando a 0,7 g SSV/L, contudo, ressalta-se a maior fração inorgânica no 

lodo suspenso, com SSF atingindo 1,9 g SSF/L (72 % do SST) para essas mesmas 

condições. Tal fato pode estar associado à maior quantidade de lodo mineralizado que 

estava se desprendendo do biofilme do R1. O maior percentual de sólidos inertes foi 

observado nas maiores faixas de carga aplicada (22 – 23 a 24 – 25 g NH4
+-N/ (m².d)), 

para as quais menos de 50 % da fração de SST correspondia ao material suspenso volátil.    

Para o R2, as maiores concentrações de SSV foram obtidas nas faixas de cargas 

aplicadas de 7 – 8 a 11 – 12 g NH4
+-N/ (m².d), variando de 0,1 a 0,3 g SSV/L. O aumento 

progressivo das cargas, contudo, acarretou em menores teores de sólidos suspensos no 

sistema, em média 0,07 g SSV/L. A menor quantidade de SSV pode estar vinculada à 

capacidade de controle da espessura de biofilme conferida pela conformação do suporte 

Mutag Biochip. O limitado crescimento externo e a constante ação das forças de 

cisalhamento na superfície do suporte impedem a formação de camadas espessas de 

microrganismos que, porventura, se desprendem mais facilmente, permanecendo por um 

período suspensos no reator e posteriormente sendo arrastados com o fluxo hidráulico do 

sistema. De forma distinta ao reator R1, de 50 a 90 % dos sólidos suspensos é composto 

por SSV, indicando que a parcela suspensa do lodo apresenta maior quantidade de 

biomassa, possivelmente ativa. 

A menor quantidade de sólidos suspensos no R2 e a maior facilidade de arraste 

desses sólidos, devido à menor quantidade de suportes nesse reator, é uma das 

possibilidades que lhe conferiram menor teor de SST. Para o R1 foram utilizados 100 

suportes, nos quais foi formado um biofilme espesso e de mais fácil desprendimento, 
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enquanto para o R2 foram usados apenas 29 suportes, com biofilme mais aprisionado nos 

poros. A maior quantidade de suportes do reator R1 atuava como uma barreira física que 

mantinha parte dos sólidos suspensos no reator, que era arrastado em uma taxa inferior 

ao do R2.              

 Além da biomassa suspensa, foi determinado o teor de biomassa aderida (SAV) 

para os reatores. Para o suporte K1, usado no R1, devido à maior facilidade de remoção 

do biofilme aderido, a quantificação da biomassa imobilizada foi realizada de forma 

direta. Porém, para o suporte Mutag Biochip, empregado no R2, a remoção completa do 

biofilme dos poros não era possível, sendo assim, foi realizada a determinação indireta 

através do produto entre o SAT e a relação SSV/SST para cada condição estudada. Essa 

foi a alternativa para obtenção do SAV definida como a mais viável, conforme reportado 

por Fonseca e Bassin (2019). 

 A Figura (4-16) apresenta os perfis de SAT, SAV e as relações SAV/SAT frente 

às variações de carga de NH4
+-N aplicada para os reatores R1 e R2.  

 

 

 

 
Figura 4-16: Teores de SAT, SAV e relação SAV/SAT frente às diferentes cargas superficiais 

de NH4
+-N aplicadas aos reatores R1 e R2 (área de 0,05 m²). 
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 Apesar dos reatores possuírem a mesma área superficial teórica (0,05 m²), a 

diferença entre forma de adesão e de crescimento do biofilme nos dois tipos de suportes 

utilizados acarretou em variação entre os teores de sólidos aderidos nos dois sistemas. 

Além disso, de forma mais pronunciada para o reator R1, observa-se que quando o 

sistema foi submetido a menores cargas de N amoniacal, o teor de sólidos aderidos foi 

menor e aumentava em função do incremento da carga aplicada, atingindo uma 

determinada capacidade de preenchimento limite. 

 Para o R1, com o aumento gradual das cargas de 0 – 1 até 3 – 4 g NH4
+-N/(m².d), 

houve um aumento do teor de SAV no reator, e consequentemente, da espessura do 

biofilme. A concentração de SAV variou de aproximadamente 5 a 19 g SAV/m². Nas 

faixas subsequentes, houve pouca variação no teor de sólidos e somente para os intervalos 

de 7 – 8 até 9 – 10 houve redução do SAV, decrescendo para a faixa de 9 a 13 g/m². Tal 

variação pode ter sido relacionada ao desprendimento de parte da biomassa inativa, 

corroborando com o ligeiro aumento na quantidade de SSV do sistema para essas faixas. 

 Ao se elevar a carga de N amoniacal afluente, foi observado um aumento visual 

da espessura do biofilme e por consequência maior teor de SAV, mantido na faixa de 16 

a 21 g/m² durante as cargas testadas de 15 – 16 a 24 – 25 g NH4
+-N/(m².d). Para esse 

reator, a fração inorgânica dos sólidos aderidos (SAF) se manteve entre 20 e 30 % do total 

de sólidos imobilizados (SAT) durante todo o período experimental, o que indica que a 

maior parte do conteúdo era relativa à fração orgânica, composta pelos microrganismos 

e EPS associada. 

 Para o R2, observou-se menor diferença entre os teores de SAV e SAT para as 

diferentes cargas de N amoniacal aplicadas. Esses teores variaram entre 1,6 e 3,6 g 

SAV/m² e 2,2 e 4,1 g SAT/m², respectivamente. Além disso, realizando um comparativo 

entre os teores máximos de SAV e SAT dos dois reatores, foi possível observar que as 

quantidades máximas obtidas no R2 correspondem a aproximadamente 17 % do valor 

máximo de SAV e 15 % do SAT determinados no R1 (20,8 g SAV/m² e 25,8 g SAT/m²).  

 Ashkanani et al. (2019), estudando diversos sistemas de tratamento secundário 

que visavam a remoção de N com diferentes tipos de suportes e temperaturas, observaram 

que para concentrações de N afluente em torno de 65 mg N/L, os teores de SAV se 

mantinham constantes. Para o MBBR preenchido com o suporte K1, os autores 

observaram concentração média de 5 mg SAV/suporte. Realizando o comparativo para 

condições aplicadas similares, essa concentração obtida é superior à do teor de SAV para 

a concentração de aproximadamente 60 mg NH4
+-N/L no reator R1, isto é, 1,4 mg 
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SAV/suporte. No presente estudo, a ausência de aporte de matéria orgânica restringe o 

crescimento dos organismos heterotróficos, de modo a selecionar os organismos 

nitrificantes, de crescimento mais lento, conferindo menores teores de SAV aos reatores. 

 Em sistemas MBBR convencionais, a fração de biomassa volátil aderida é 

responsável pela maior parte da biodegradação dos compostos poluentes enquanto que a 

contribuição da fração suspensa geralmente é pequena (GONG et al., 2012). Alguns 

estudos evidenciam, porém, que em sistemas onde a carga orgânica aplicada é elevada, 

há o aumento da espessura do biofilme formado no suporte. Nesses casos, o 

desprendimento do biofilme torna-se mais pronunciado e a biomassa suspensa 

responsável pela conversão de parcela considerável do N afluente (BASSIN et al., 2016).  

A Figura (4-17a) apresenta os perfis comparativos entre o SAV, o SSV e, também, 

os perfis carga de N amoniacal removida para cada reator. As razões (em percentual) 

entre os SAV e SSV e os respectivos teores de sólidos voláteis totais (SVT) para os dois 

reatores (SAV/SVT e SSV/SVT) são também apresentadas (Figura (4-17b)). Para essa 

análise, o conteúdo de SAV foi expresso em massa por volume de reator (g SAV/L), de 

modo a permitir a comparação com os sólidos suspensos SSV. 
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Figura 4-17: Perfil de SAV e SSV (em g/L) e da razão (em percentual) entre os sólidos 

suspensos e aderidos voláteis e os sólidos voláteis totais (SSV/SVT e SAV/SVT) para os 

reatores R1 e R2. 

 

 Durante o GE-3 (0 – 1 a 3 – 4 g NH4
+-N/(m².d)), no reator R1, observou-se que 

havia o incremento dos teores de SVT com o aumento da quantidade de N amoniacal 

removida. Praticamente todo aumento do SVT foi ocasionado pelo incremento do teor de 

SAV, muito maior que o SSV. Nas faixas 4 – 5 a 6 – 7 g NH4
+-N/(m².d), prosseguiu-se 

com notório aumento da remoção N amoniacal, mas o teor de SVT se elevava com menor 

intensidade que nas cargas aplicadas anteriores, passando de 4,6 para 5,1 g SVT/L. Nessa 

faixa, visualmente, o biofilme já preenchia completamente a superfície disponível para 

crescimento no suporte K1. 

 Ainda para o R1, nas cargas aplicadas de 7 – 8 a 8 – 9 g NH4
+-N/(m².d), houve 

uma redução dos teores de SVT para a faixa de 3,1 a 2,6 g SVT/L e a remoção de N 

amoniacal se manteve próxima à da carga aplicada anterior, em torno de 3,7 g NH4
+-

N/(m².d). Essa tendência sugere o desprendimento de parte de biomassa aderida que já 

não estava mais ativa, possivelmente por ter sofrido inibição devido aos maiores teores 
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dos agentes inibitórios presentes no sistema. O subsequente aumento dos teores de SVT 

sugerem a readaptação da biomassa, que se manteve com pouca variação até a faixa 

aplicada de 18 – 19 g NH4
+-N/(m².d). O aumento da remoção de N amoniacal observado 

ao longo desse intervalo sugere maior atividade dos organismos nitrificantes.  

Em faixas superiores a 19 – 20 g NH4
+-N/(m².d), houve um ligeiro aumento do 

teor de SVT, com acréscimo da fração volátil suspensa, que para o R1, em geral, 

representou menos que 10 % da fração volátil total. Somente para as cargas mais elevadas, 

de 20 – 21 e 22 – 23 g NH4
+-N/(m².d), a relação SSV/SVT aumentou para a faixa entre 

12 a 14 %.  

 Para o R2, as concentrações de SVT foram menores que as obtidas no R1, fato 

justificado pelas diferentes formas de crescimento dos microrganismos nos suportes. 

Apesar das menores concentrações de SVT, a remoção de NH4
+-N aumentou ao longo 

dos incrementos de carga aplicada, atingindo valores de remoção pouco menores que o 

R1 com uma quantidade muito menor de SVT (variação de 0,4 a 1,1 g SVT/L durante os 

intervalos aplicados). Esse fenômeno sugere que a biomassa presente no Mutag foi mais 

ativa e, portanto, com maior capacidade de oxidação de amônio. Esse parâmetro será 

discutido mais detalhadamente no tópico (4.4.2) 

 Houve um pequeno aumento do teor de SVT, observado a partir da carga aplicada 

de 7 – 8 g NH4
+-N/(m².d). A partir dessa faixa, o sistema se manteve com poucas 

variações na quantidade de biomassa. Esse resultado, juntamente ao aumento no teor de 

SSV, sugerem o preenchimento dos poros do suporte, que supostamente, atingiu sua 

capacidade de adesão limite.  

Maiores quantidades de SVT foram observadas para o reator R2. Para esse, em 

média, 15 % dos SVT estava em suspensão, contudo, entre o intervalo de 7 – 8 até 11 – 

12 g NH4
+-N/(m².d), a razão SSV/STV aumentou, variando de 17 a 28 %. Esse resultado 

está possivelmente associado aos menores teores de sólidos aderidos presente nos 

suportes Mutag Biochip no R2, nos quais o crescimento do biofilme era limitado pela 

espessura do próprio suporte poroso. 

  Bassin et al. (2016), ao avaliarem a remoção de matéria orgânica e de N em 

sistemas MBBR também preenchidos com os suportes K1 e Mutag Biochip, constataram 

diferença entre os teores de biomassa para os dois sistemas, operando com a mesma área 

superficial. A biomassa aderida (teor de SAV) para o reator preenchido com o suporte K1 

variou entre 15 e 27 g SAV/m² e para o reator com o suporte Mutag Biochip entre 5 e 10 

g SAV/m². A condição empregada para o crescimento dos organismos autotróficos 
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nitrificantes no R1 e R2, com ausência de matéria orgânica afluente, justifica os menores 

valores de SAV obtidos nessa pesquisa. No mesmo trabalho, os autores observaram que 

aumento da carga orgânica aplicada também acarretou em maiores frações de SSV nos 

dois reatores.  

As diferenças entre a forma de adesão dos biofilmes formados no suporte K1 e no 

Mutag Biochip foram monitoradas, com auxílio de um estereoscópio, para algumas faixas 

de carga de N amoniacal aplicadas, conforme apresentado na Figura (4-18).  

 

                                                            AnoxKaldnes K1®                 Mutag Biochip™ 

 
Figura 4-18: Imagens obtidas em estereoscópio relativas ao biofilme autotrófico aderido aos 

suportes AnoxKaldnes K1 (R1) e Mutag Biochip (R2) em função do aumento da carga de N 

amoniacal aplicada. 
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carga até que todo o espaço interno do suporte fosse preenchido, o que foi observado a 

partir da faixa de carga aplicada de 5 – 6 g NH4
+-N/(m².d). Para o R2, até mesmo em 

baixas cargas, os suportes já apresentavam coloração amarelada nos pequenos poros, 

indicando crescimento microbiano. O aumento da carga somente ocasionou a 
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intensificação da coloração da biomassa nos suportes Mutag Biochip, que passou a 

apresentar cor alaranjada. Ainda para o R2, foi possível observar, de maneira qualitativa 

e visual, que o tempo para que o suporte vazio adquirisse coloração e biofilme similar ao 

dos suportes que já estavam no reator foi maior, por volta de 25 dias, enquanto para o K1 

foi, em média, de 15 dias.   

No suporte K1, o crescimento do biofilme se dá na estrutura interna e vazada do 

suporte. O maior espaço livre entre as peças, protegido dos choques hidráulicos 

decorrentes da movimentação do líquido no reator, proporciona uma região propícia para 

o aumento da espessura do biofilme formado e, consequentemente, leva ao aumento do 

teor de SAV, regulado pela carga amoniacal aplicada ao sistema. Contudo, quando se 

trata de um biofilme autotrófico, parte da biomassa mais interna pode ter sua atividade 

comprometida por conta de problemas co-difusionais de nutrientes (PICULELL et al., 

2016).  

A estrutura parabólica do meio suporte Mutag Biochip, aliada à presença de 

microporos internos, favorece a formação de um biofilme com espessura limitada e, 

consequentemente, menores teores de SAV. Além disso, a maior propensão ao 

entupimento dos poros com biofilme (células microbianas e EPS) ou com possíveis 

incrustações de natureza química podem reduzir a área superficial disponível para 

colonização das bactérias no suporte.  

Forrest et al. (2016) reportaram que a seleção de suportes com maiores áreas 

superficiais para sistemas de tratamento que visem a remoção terciária de altas cargas 

nitrogenadas utilizando MBBR pode acarretar em pior desempenho devido à maior 

propensão ao entupimento dos mesmos e, com isso, maior tempo de adaptação a variações 

bruscas de cargas aplicadas. Nesse estudo, os autores observaram que a eficiência de 

remoção de NH4
+-N reduziu 16 % quando o suporte AnoxKaldnes P estava colmatado. 

Esse e outros trabalhos apontam que o tipo de suporte escolhido para a operação de 

sistemas MBBR deve ser um fator a ser considerado no projeto dos reatores e não somente 

a área superficial teórica (BASSIN et al., 2016; FORREST et al., 2016). 

 No presente estudo, em especial no GE-1, foi constatada diferença significativa 

na eficiência de remoção de altas cargas aplicadas de N em função do tipo de suporte 

usado, sendo o R1 mais eficiente. Isso pode estar associado com a capacidade distinta de 

retenção de sólidos em cada tipo de suporte. O reator R2, preenchido com o suporte Mutag 

Biochip apresentou menor quantidade de biomassa aderida, causado em parte pela 

colmatação do suporte e pelo alcance de um limite para imobilização de microrganismos. 
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Já o R1 foi preenchido com o suporte Kaldnes K1 permite, como já mencionado, o 

crescimento na estrutura interna vazada. 

Foster et al. (2016) ainda ressaltaram que, para baixas e moderadas cargas (0,9 a 

1,9 g NH4
+-N/(m².d)), o dimensionamento de MBBR nitrificantes pode ser realizado 

levando em conta somente a área superficial de crescimento, visto que o tipo de suporte 

não apresentou diferença significativa na remoção de N, nas mesmas condições de carga 

superficial aplicada. A mesma conclusão pode ser obtida ao se comparar o desempenho 

do R1 (com suporte AnoxKaldnes K1) e do R2 (com suporte Mutag Biochip) em baixas 

cargas de N no GE-3. 

 As taxas de desprendimento de sólidos do biofilme para cada intervalo de carga 

nitrogenada aplicada são apresentadas na Figura (4-19). 

 

 

Figura 4-19: Taxas de desprendimento de biofilme em função da carga nitrogenada aplicada 

para os reatores R1 e R2. 
 

 Em baixas cargas aplicadas (GE-3 e GE-2), as taxas de despendimento para os 

dois sistemas são similares, em média 3,4 e 2,7 g SST/(m².d) para o R1 e R2, 

respectivamente. Com o aumento gradual da carga para o intervalo de 7 – 8 até 10 – 11 g 

NH4
+-N/(m².d), houve o aumento da taxa média de desprendimento para 9,9 e 9,7 g 

SST/(m².d) para os reatores R1 e R2, respectivamente. Tal fato pode ser resultado da 

seleção dos organismos presentes no biofilme frente ao ambiente mais extremo devido à 

maior concentração de agentes inibidores (NH3 livre e HNO2) e nitrito acumulado. Há o 

aumento do decaimento celular dos organismos mais sensíveis e, como consequência, 

maior desprendimento. Parte dos organismos que resistem às mudanças de condições 
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necessitam de maior tempo de adaptação. Após essa adaptação às cargas mais elevadas, 

houve um decréscimo da taxa de desprendimento para, em média, 7,8 e 4,9 g SST/(m².d) 

nos reatores R1 e R2, respectivamente.  

Ashkanani et al. (2019) observaram taxas de desprendimento de biofilme variando 

entre 4 e 7 % para sistemas nitrificantes com cargas aplicadas baixas e intermediárias, 

utilizando suporte Kaldnes K1. Realizando a relação percentual entre os sólidos 

desprendidos e o SAT presente nos suportes, para o reator R1, obteve-se uma relação de 

em média 1 a 8 % de desprendimento de biofilme, próxima à reportada por esses autores. 

 Para o R1, nas condições mais elevadas de carga de N amoniacal aplicada (21 – 

22 a 24 – 25 g NH4
+-N/(m².d)), com o maior teor de SAV, foi observado o aumento das 

taxas de desprendimento do biofilme, que variaram de 9 a 85 g SST/(m².d). Isso reitera a 

instabilidade do reator, não só em relação à remoção de N amoniacal e emissão de N2O, 

mas também para a dinâmica de formação do biofilme relativamente espesso que coloniza 

o suporte. O R2, em contrapartida, mesmo se mostrando instável na remoção de N 

amoniacal, não apresentou variações grandes na taxa de desprendimento, uma vez que os 

poros já tinham seus espaços preenchidos e a biomassa aderida era mais ativa.   

 

4.4.2 – Capacidade de remoção específica de NH4
+-N e emissão específica de 

N2O-N dos MBBR nitrificantes  

 

 Durante todos os experimentos, a área superficial para crescimento do biofilme 

foi mantida constante, o que acarretou em diferenças significativas no teor de biomassa 

presente em cada reator em função do tipo de suporte utilizado. Dessa forma, a atividade 

específica de remoção de N de cada sistema foi diferente. A Figura (4-20) apresenta a 

relação entre a remoção de NH4
+-N e a quantidade de biomassa, isto é, a taxa específica 

de remoção de NH4
+-N. Para efeito de comparação, também são mostradas as cargas de 

nitrogênio amoniacal removidas nos reatores para cada faixa de carga aplicada. 
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Figura 4-20: Remoção específica de NH4
+-N e carga removida para cada faixa de carga aplicada 

para os reatores R1 e R2. 

 

 Para todas as cargas afluentes, a comunidade nitrificante presente no reator R2 

apresentou maiores taxas específicas de remoção de NH4
+-N, o que sugere maior 

atividade nitrificante da biomassa contida nesse reator. Mesmo com menores teores de 

biomassa aderida (SAV), os microrganismos nitrificantes apresentaram capacidade de 

remoção de N amonical em quantidades próximas às do reator R1, que possuía teor de 

SVT 6 vezes superior. Vale lembrar que o teor de SSV em ambos os reatores foi próximo 

(variando de 0,1 a 0,7 g SSV/L para e de 0,1 a 0,3 g SSV/L para o R2) . 

 Também foi possivel observar que, de forma geral, em ambos os reatores 

houveram intervalos de carga aplicada em que a comunidade nitrificante apresentava 

maior sensibilidade às alterações das condições aplicadas, e que com a variação gradual 

da carga, havia a restabilização da remoção específica dos sistemas. Essa tendência foi 

facilmente notada no R2, em que ocorreu o aumento da remoção específica em função do 

aumento da carga aplicada até a faixa de 6 – 7 g NH4
+-N/(m².d), decaindo na faixa 

seguinte e gradativamente aumentando até a faixa de  18 – 19 g NH4
+-N/(m².d).   

 No grupo de ensaio GE-3, a remoção específica de NH4
+-N no reator R1 variou 

entre 4 e 7 mg NH4
+-N/(g SVT.h). Nessas condições, houve um aumento gradual da 

remoção de NH4
+-N em consonância ao incremento do teor de sólidos voláteis, 

evidenciado, também, pelo aumento visual da espessura do biofilme. Para o R2, houve 

um  acréscimo na remoção específica, entre 9 e 38 mg NH4
+-N/(g SVT.h). Essa tendência 

se manteve até a faixa de carga aplicada de 6 – 7 g NH4
+-N/(m².d), para a qual se alcançou 

uma taxa de 79 mg NH4
+-N/(g SVT.h). 
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Em cargas aplicadas de 0,8 e 1,6 g NH4
+-N/(m².d), Bassin et al. (2016) obtiveram 

remoção específca de N nas faixas de 3,8 a 8 mg NH4
+-N/(g SVT.h) em um MBBR 

preenchido com suporte K1 e na faixa de 2 a 3,9 mg NH4
+-N/(g SVT.h) ao utilizar o 

suporte Mutag Biochip. Contudo, os sistemas operavam em presença de matéria orgânica. 

Os valores obtidos para o R1, nas faixas de 0 – 1 e 1 – 2 g NH4
+-N/(m².d) , foram próximos 

do reportado por esses autores. No entanto, a ausência de carga orgânica no R2, 

comparando o mesmo intervalo citado para o R1, proporcionou maior atividade 

nitrificante dos organismos autotróficos, de 3 a 5 vezes superior à observada na literatura.       

 Ao fim do GE-2, o reator R1 apresentou um pequeno aumento no perfil de 

remoção específica, decorrente da redução de teor de SVT do sistema, menor espessura 

do biofilme e assim, maior capacidade nitrificante específica. Ao ser retomada a 

concentração de SVT, a remoção específica se manteve constante durante quase todo GE-

1, e somente nas faixas de 17 – 18 e 18 – 19 g NH4
+-N/(m².d) ocorreu o aumento com 

posterior redução da remoção específica de 23 para 9,5 mg NH4
+-N/(g SVT.h), fato 

consonante com a redução da quantidade de N amoniacal removido para essas faixas.  

 Para o R2, no GE-2, a redução da atividade foi observada na faixa de carga de 7 – 

8  e novamente na de 10 – 11 g NH4
+-N/(m².d), na qual se iniciou a diferenciação entre 

as capacidades de remoção de NH4
+-N dos reatores, com o R1 possuindo remoção  

superior. A partir das cargas aplicadas de 19 – 20 g NH4
+-N/(m².d), a remoção específica 

do reator R2 passou a ter comportamento mais oscilatório, alcançando o valor máximo 

de 97 mg NH4
+-N/(g SVT.h) no intervalo de 24 – 25 g NH4

+-N/(m².d). 

 Blum et al. (2018) observaram taxas de remoção específica de N em torno de 24 

mg NH4
+-N/(g SVT.h) em um RBS operando em ciclos de longa duração, alimentado 

com afluente com concentração de aproximadamente 300 mg NH4
+-N/L e ausência de 

matéria orgânica. Para valores próximos a essa concentração (correspondente, no presente 

estudo, ao intervalo de carga aplicada de 9 – 10 g NH4
+-N/(m².d)), foram obtidas as taxas 

específicas de remoção de N amoniacal de 14 e 38 mg NH4
+-N/(g SVT.h) para os reatores 

R1 e R2, respectivamente. 

 Os resultados sugerem que a biomassa presente no reator R2 apresentou maior 

atividade nitrificante. Diante da menor espessura do biofilme formado e com isso menores 

distâncias difusionais, a comunidade de BOA, mesmo em menor quantidade absoluta se 

comparada à do R1, foi capaz de converter mais NH4
+-N por quantidade de biomassa. Em 

contrapartida, esse mesmo sistema também era mais exposto aos agentes inibitórios, o 

que favoreceu, por exemplo, a supressão da atividade das BON pela NH3 livre, levando, 
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com isso, a uma maior relação NO2
--N/NOx

--N efluente. Sob altas cargas de N amoniacal 

aplicadas, a inibição caracterizou a menor capacidade de remoção mássica de NH4
+. 

 A presença de um biofilme denso pode conferir maior proteção das bactérias a 

agentes inibitórios, contudo, dificulta o seu acesso aos substratos, o que pode reduzir a 

atividade dos organismos aeróbios auotróficos, conforme observado no R1. Em estudo de 

simulação da remoção de N por sistema autotrófico com biofilme, Peng et al. (2016) 

observaram que além do controle de carga aplicada e do OD, ao se realizar o controle da 

espessura do biofilme em valores inferiores a 1000 µm, havia maior capacidade de 

nitrificação do sistema. 

 Em termos de operação de sistemas MBBR visando à remoção de NH4
+-N, a 

otimização da superfície ativa no suporte se torna mais importante que a maximização do 

teor de biomassa total do sistema. Essa maximização também afetou as emissões de N2O-

N, conferindo diferentes perfis aos dois sistemas, conforme apresentado na Figura (4-21). 

 

 

  

 
Figura 4-21: Perfis de remoção específica de NH4

+-N e de emissão de N2O-N para os reatores 

R1 e R2. 

 

 Quando o sistema operava em condições de baixa carga de substrato aplicada, 

mesmo com distintas atividades de remoção específica de NH4
+-N, as emissões de N2O 
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permaneceram baixas para os dois tipos de suportes testados. A partir da carga aplicada 

de 6 – 7 g NH4
+-N/(m².d), foi observada uma distinção entre os perfis de emissão de N2O-

N dos dois sistemas, com o reator R2 mais ativo e com menos SAV apresentando menor 

emissão frente ao R1 (com diferença para a faixa de 14 – 15 g NH4
+-N/(m².d)), mantendo 

igual tendência mesmo com o aumento da carga de N amoniacal aplicadas nos reatores.  

Ainda para o R1, foi possível perceber que o aparecimento de um perfil crescente 

da emissão de N2O-N se dava a partir do aumento da taxa de remoção específica de NH4
+-

N, após a faixa de 5 – 6 g NH4
+-N/(m².d), embora isso não tenha sido claramente 

observado para o R2. Yu et al. (2010) e Kong et al. (2013a) evidenciaram uma correlação 

positiva entre o aumento da remoção específica de NH4
+-N e a emissão de N2O. 

  As menores capacidades de remoção específica de NH4
+-N do reator R1, também 

causadas pela maior quantidade de SAV e pela maior espessura do biofilme, podem ter 

acarretado a produção de N2O em regiões mais internas do biofilme, através da 

degradação da NH2OH a N2O. Com  os elevados teores de OD e as condições autotróficas, 

o N2O era difundido para o meio líquido e emitido pela aeração forçada e contínua, não 

ocorrendo consumo interno desse gás.  

Já o R2, com um biofilme mais ativo e menos espesso, possuía condições mais 

propícias para a conversão da NH2OH em NO2
-, reduzindo a quantidade de N2O emitido, 

mesmo nas cargas nitrogenadas aplicadas mais elevadas. Além disso, vale mencionar que 

nessas condições, para as quais os reatores apresentaram maior atividade de remoção 

específica de NH4
+-N, a emissão de N2O-N foi menor, possivelmente devido à maior 

capacidade de metabólica das BOA. 

 A Figura (4-22) apresenta a análise da emissão de N2O-N em função do teor de 

SVT dos sistemas, isto é, a emissão específica de N2O-N. 
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Figura 4-22: Comparativo entre a emissão específica de N2O-N para os reatores R1 e R2. 
  

O sistema R2, que apresentava teores de SVT em média 6 vezes inferiores aos do 

R1, apresentou, para quase todos os regimes, maior emissão específica de N2O-N, de 

forma que a maior atividade das BOA no biofilme, juntamente com a maior exposição a 

choques de carga, possa ter estimulado também as conversões da NH2OH a N2O. 

Contudo, a menor quantidade de organismos no R2 conferiu valores menores de taxa 

global de emissão (mg N2O-N/d) para esse reator. 

Em contrapartida, o R1, mesmo com teores mais altos de SVT e a baixa atividade 

de parte do biofilme contido em camadas mais internas do suporte, produziu maiores 

quantidade de N2O, porém a uma taxa específica inferior. Esse resultado sugere que, caso 

esse sistema estivesse operando com menores teores de sólidos aderidos e com biomassa 

mais ativa (biofilme mais fino), a quantidade de N2O emitido pudesse ser menor e a 

capacidade de remoção da carga de N amoniacal afluente pouco afetada ou até 

estimulada. Há, portanto, a necessidade de se maximizar não somente o teor de sólidos 

aderidos no reator, mas também a área efetiva de contato dos microrganismos 

responsáveis pela nitrificação, especialmente quando altas cargas nitrogenadas são 

aplicadas.   

 Além disso, ao se realizar a correlação entre a remoção específica de NH4
+-N e a 

emissão de N2O-N, pode-se observar que os maiores coeficientes de correlação (r) e 

correlações de Pearson foram obtidos para o reator R1, conforme apresentado na Tabela 

(4-3). Os gráficos relativos a essas correlações estão disponíveis no Anexo (b), Figuras 

(7-32 e 7-33). 
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Tabela 4-3: Coeficientes de correlação (r) e de Pearson (ρ) entre a taxa de remoção específica 

de NH4
+-N e a taxa de emissão de N2O-N (mg N2O-N/d), para os reatores R1 e R2. 

Parâmetro 
Coeficiente de Correlação (r) Correlação de Pearson (ρ) 

R1 R2 R1 R2 

Remoção 

específica de 

NH4
+-N 

0,692 0,221 0,605 0,201 

 

 De maneira geral, para o reator R1, a emissão de N2O está bastante relacionada 

com a remoção específica de NH4
+-N. A maior proteção dos microrganismos nas camadas 

internas do biofilme juntamente com a menor atividade dos organismos nitrificantes 

conferiu maiores efeitos de outros parâmetros intensificadores da emissão de N2O, como 

por exemplo, o NO2
- acumulado nesse reator. Nas cargas aplicadas mais elevadas, o efeito 

inibitório da NH3 livre pode ter reduzido a relação entre as taxas específicas de remoção 

de NH4
+-N e de emissão de N2O, em especial para o R2, para qual a dinâmica entre efeitos 

dos parâmetros influenciadores da geração de N2O se tornou ainda mais complexa que a 

observada no R1, devido ao biofilme mais exposto presente nesse sistema, levando aos 

menores valores de correlações observados. 

 Blum et al. (2018) relataram que a taxa específica de emissão de N2O em um 

sistema RBS que realizava o processo de nitritação-anammox apresentou correlação forte 

e linear com a remoção específica de NH4
+-N. Quando o sistema era alimentado com alta 

concentração de NH4
+-N (300 mg N/L), taxas específicas de remoção de NH4

+-N acima 

de 5 mg NH4
+-N/(g SSV.h) foram obtidas, e as taxas específicas de emissão de N2O-N 

encontravam-se em torno de 0,45 a 1,8 mg N2O-N/(g SSV.h), com coeficiente de 

determinação (r²) de 0,97 entre essas duas variáveis.  

 Mesmo com a grande diferença no teor de SVT entre os dois reatores (maior SVT 

no R1), os resultados revelaram que ambos removeram quantidades consideráveis e 

comparáveis de NH4
+-N devido às diferenças na atividade específica de remoção de 

NH4
+-N (biofilme com maior atividade no R2). A Figura (4-23) apresenta um 

comparativo de desempenho médio dos sistemas para cada grupo de ensaio (GE-3, GE-2 

e GE-1), levando em consideração a capacidade média de remoção N amoniacal e de 

emissão de GEE (contabilizado em termos de emissão de N2O-N), de modo a verificar 

diferenças significativas devido ao uso de suportes diferentes, propondo alternativas de 

operação mais sustentáveis e eficazes para a etapa de nitrificação. A Tabela (7-7), que 

apresenta os p-valores calculados para essa análise, está disposta no Anexo (b).  
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Figura 4-23: Comparativo entre o desempenho médio de remoção de NH4
+-N e a emissão de 

N2O-N para os reatores durante os grupos de ensaios realizados. 

 

Quando submetidos à baixas cargas nitrogenadas superficiais, GE-3 que 

apresentava cargas aplicadas de 0 – 1 a 3 – 4 g NH4
+-N/(m².d), concentrações afluente de 

NH4
+-N variando entre 30 e 120 mg NH4

+-N/L, os dois sistemas apresentaram 

desempenho de remoção de N amoniacal similares e pequenas quantidades, também 

similares, de N2O-N foram emitidas, de forma que, nessas condições, o tipo de suporte 

não teve grande influência nesses parâmetros. Também não foi observada diferença na 

remoção de NH4
+-N para o GE-2 entre os dois MBBR e mesmo com a emissão média do 

R2 sendo 41 % menor que a do R1, não houve diferença significativa entre elas (p > 0,05).  

Já para o GE-1, a emissão de N2O-N do R2 foi 71 % inferior à do R1, além disso, 

sua remoção de NH4
+-N foi 20 % inferior à do R1. Ambos valores apresentaram 

significância a p < 0,05, ou seja, foram diferentes entre si.  

Dessa forma, a utilização do suporte Mutag Biochip em sistemas MBBR operando 

em faixas de carga de N amoniacal aplicada de 8 – 9 até 24 – 25 g NH4
+-N/(m².d) pode 

vir a ser uma alternativa para a redução da emissão de GEE total de uma ETE, por 

exemplo, em etapas de tratamento de efluentes ricos em N e com baixa carga orgânica, 

como por exemplo o efluente de desague de lodo, previamente digerido anaerobicamente. 

Vale ressaltar também que em maiores faixas de carga de N amoniacal aplicada 

(GE-1), apesar da menor emissão do R2, existe a questão da limitação da capacidade 

mássica de remoção do sistema, de modo que a quantidade de N amoniacal removida 

deve ser considerada como fator importante para as seguintes etapas de tratamento que 

possam ser realizadas, de modo a garantir uma remoção global efetiva de N. Além disso, 

tanto no GE-2 quanto no GE-1, deve-se levar em conta a maior capacidade de nitrificação 
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completa do reator R1, que foi capaz de converter maiores teores de NO2
- a NO3

-. Caso o 

objetivo seja realizar a nitritação parcial para combinar ao processo anammox, o reator 

R2 pode apresentar maior aplicabilidade devido à sua maior capacidade de supressão das 

BON e consequente acúmulo de NO2
-.  

As Figuras (4-24) e (4-25) apresentam as condições aplicadas e os parâmetros de 

respostas analisados em cada grupo de ensaio, de modo a gerar um resumo de operação 

do sistema e na resposta de produção de N2O. Além disso, no Anexo (c) são apresentados 

dois mapas qualitativos relativos às possibilidades de emissão de N2O (baixa, média e 

alta) frente às combinações de carga de NH4
+-N aplicada, NH3 livre e NO2

- efluente, 

mostrando a complexidade do processo de emissão de N2O.  Esses dados podem servir 

como auxílio para a operação de MBBR nitrificantes em larga escala e na proposição de 

modelos matemáticos mais realistas para MBBR, levando em consideração tanto o 

tratamento da corrente líquida como a emissão de N2O, de modo a encontrar uma solução 

de compromisso entre o maior desempenho da planta e a minimização da sua pegada de 

carbono. 

Vale ainda ressaltar que a elaboração de mapas de possibilidades de emissão é 

complexa, visto a grande quantidade de parâmetros operacionais que influenciam na 

emissão e que devem ser consideradas simultaneamente. E devido à grande variabilidade 

de condições obtidas quando os sistemas operavam em condições de média e elevada 

carga de N amoniacal, tal tarefa se torna ainda mais complicada. 

 A utilização de análise multivariada de dados pode ser uma alternativa para a 

obtenção das condições mais relevantes, que possam ser consideradas para estudos em 

escalas ampliadas. Essa ferramenta pode ser uma aliada para permitir a operação de 

estações de tratamento com satisfatória remoção de N na corrente líquida e com menores 

quantidades de carbono equivalente emitidas. Isso confere maior crédito de carbono a 

ETE e pode servir como estratégia de otimização do uso desse crédito, principalmente em 

países em desenvolvimento. 

A previsão básica da emissão de N2O em diferentes sistemas de tratamento de 

águas residuárias em diversas regiões (levando em conta a influência sazonal) também 

pode ser um aliado no reaproveitamento de correntes gasosas com potencial oxidante. A 

utilização do gás para o aumento da capacidade de queima do metano (CH4) é um 

exemplo, uma vez que o N2O aumenta o calor de reação em -329 kJ/mol frente ao O2 

(SCHERSON et al., 2013). Tal fato reforça ainda mais a necessidade de mais estudos 
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exploratórios acerca da temática de emissão de GEE em plantas de tratamento de águas 

residuárias. 

As distintas condições de tratamento e a variabilidade dos FE observadas nos 

mapas proporcionaram a aquisição de valores médios de FE em condições exploratórias 

de baixa, média e alta carga nitrogenada amoniacal aplicada a sistemas MBBR 

autotróficos (condições propícias à nitrificação e que podem representar uma etapa 

específica de um sistema de tratamento). Tais proposições contribuem para um maior 

detalhamento relacionado à emissão de N2O em plantas de tratamento de águas 

residuárias, não se levando em conta somente um fator médio e único que tem como base 

tecnologias com biomassa suspensa.  
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Figura 4-24: Resumo das condições médias de cada grupo de ensaio estudado (GE-3, GE-2 e GE1) e da emissão e do FE de N2O para o reator R1. 
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Figura 4-25: Resumo das condições médias de cada grupo de ensaio estudado (GE-3, GE-2 e GE1) e da emissão e do FE de N2O para o reator R2. 
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4.5 – Ensaio cinético de remoção de N amoniacal  

 

Uma vez que na menor faixa de carga nitrogenada aplicada (0 – 1 g NH4
+-

N/(m².d)), a remoção de N amonical possuía eficiência próxima a 90 % para ambos 

sistemas e nas condições de carga aplicada mais baixas desse intervalo o sistema 

apresentou remoção praticamente total do substrato alimentado,  pode-se considerar que 

o reator estava operando em condições de limitação de substrato e não em sua capacidade 

máxima. Portanto, de modo a se determinar a taxa máxima de remoção específica de 

NH4
+-N para cada sistema nessas condições, foram realizados ensaios cinéticos em 

batelada. Para as demais faixas de carga aplicada, devido às menores eficiências obtidas 

e, por conseguinte, maior concentrações de NH4
+ efluentes, considerou-se que os reatores 

operavam com capacidade máxima de remoção desse substrato. As cinéticas de remoção 

de NH4
+-N para os dois reatores são apresentadas na Figura (4-26).  

  

 

Figura 4-26: Remoção de NH4
+-N em ensaio cinético em batelada para os reatores R1 e R2. As 

linhas pontilhadas são relativas ao ajuste linear para cada um dos sistemas. 

 

 Nas mesmas condições de aporte de N, observou-se maior taxa de remoção para 

o reator R1, de 12,9 mg NH4
+-N/(L.h) frente a 8,2 mg NH4

+-N/(L.h) obtida no R2. Devido 

ao menor teor de SAV do R2, as taxas de remoção específicas foram superiores nesse 

reator. Ressalta-se ainda que, devido à baixa concentração de SSV no R1 e no R2 (0,07 e 

0,04 g SSV/L, respectivamente), considerou-se que a contribuição desses organismos 

para a nitrificação foi pequena para o intervalo de carga aplicada testado. 

O comparativo entre a taxa máxima de remoção de N amoniacal específica e a 

taxa de remoção de N amoniacal específica real em condições normais de operação (em 

modo contínuo, com TRH de 3 h) para cada reator é apresentado na Tabela (4-4). 
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Tabela 4-4: Comparativo entre as taxas de remoção específica máxima de NH4
+-N, obtidas 

nos ensaios em batelada, e a taxa de remoção específica de NH4
+-N em condições normais 

de operação, em regime contínuo com TRH de 3 h.  

Carga aplicada                     
0-1 (g NH4

+-N/(m².d)) 

Taxa de remoção 

específica máxima  

(mg NH4
+-N/(g SVT.h)) 

Taxa de remoção 

específica real 

(mg NH4
+-N/(g SVT.h)) 

R1 9,02 5,37 

R2 10,68 9,00 

 

O maior valor das taxas máximas de remoção de NH4
+-N confirmaram que, para 

esse intervalo de carga aplicada, ambos os sistemas operavam abaixo da sua capacidade 

máxima. A maior diferença entre as taxas máxima e real observada no R1 corrobora com 

a hipótese de ter havido maior influência do efeito difusivo dos componentes presentes 

no seio do líquido nesse reator, cuja espessura do biofilme formado era maior, 

especialmente nas condições de limitação de substrato observadas nesse regime de menor 

carga. Em contrapartida, para o R2, devido à sua menor capacidade de retenção celular e 

consequentemente menor teor de sólidos, a taxa específica real foi próxima da taxa 

específica máxima, evidenciando menor contribuição dos efeitos difusivos na taxa de 

conversão de N amoniacal. 

A menor taxa máxima de remoção de N amoniacal do reator R1 reitera os 

resultados de menor atividade específica dos organismos nitrificantes desse sistema, 

frente aos organismos do R2, de modo que a maior quantidade de sólidos foi capaz de 

remover maiores teores de NH4
+-N. Contudo, caso o teor de SVT do R2 fosse similar, sua 

remoção seria superior à do R1. 

    A ausência de aporte de matéria orgânica nos reatores favoreceu o crescimento 

dos organismos autotróficos, propiciando a obtenção elevadas taxas de remoção de N 

amoniacal. Lima et al. (2016) avaliaram o efeito da carga orgânica na remoção desse 

substrato em sistema MBBR. Os autores realizaram ensaios cinéticos em batelada em 

condições de carga nitrogenada aplicada, que variaram de 0,53 a 1,06 g NH4
+-N/(m².d), 

valores próximos à faixa em que esse tipo de ensaio foi realizado no presente estudo (0 – 

1 g NH4
+-N/(m².d), o suporte utilizando foi o AnoxKaldnes K1 e os teores de OD, para 

os ensaios cinéticos, mantidos próximos à saturação (por volta de 8 mg O2/L). Foram 

obtidas taxas específicas máximas de remoção de NH4
+-N de 1,25 a 2,70 mg NH4

+-N/(g 

SVT.h), menores em relação às obtidas com biofilme autotrófico, já que havia maior 
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competição que ocorre entre os organismos heterotróficos, de crescimento mais rápido, e 

os autotróficos, mais lentos devido ao crescente aporte de matéria orgânica no sistema. 

 

4.6 – Avaliação de organismos nitrificantes através da técnica de FISH 

 

 Os principais grupos microbianos nitrificantes (BOA e BON) foram avaliados 

utilizando a técnica de FISH de modo a observar a influência da carga nitrogenada 

aplicada na comunidade nitrificante. A análise contemplou a quantificação de BOA e 

BON em relação ao total de bactérias (grupo das eubactérias - EUB), fornecendo as 

frações desses dois grupos nitrificantes para cada ponto de amostragem estudado. 

 Para a análise FISH, três faixas de carga aplicada do GE-1 foram consideradas: 

13 – 14, 17 – 18 e 20 – 21 g NH4
+-N/(m².d). A Tabela (4-5) apresenta um resumo de 

algumas variáveis dos MBBR nitrificantes e o percentual dos organismos nitrificantes em 

relação à comunidade bacteriana total. Para melhor visualização, o perfil dos grupos 

bacterianos avaliados é também apresentado na Figura (4-27). No Anexo (b) estão 

apresentados os resultados das análises estatísticas realizadas, Tabelas (7-8) a (7-10).  

 

Tabela 4-5: Principais variáveis dos sistemas MBBR nitrificantes para as faixas de carga 

amoniacal aplicada em que foram realizadas as análises de FISH. 

R1 

NH4
+-N 

Aplicado 

(g NH4
+-

N/(m2.d)) 

NH4
+-N 

Removido  

(g NH4
+-

N/(m2.d)) 

NH3-N 

Livre 

(mg 

N/L) 

NO2
--N 

(mg N 

/L) 

NO3
--N 

(mg N 

/L) 

N2O-N    

(mg 

N/d) 

SVT 

(g/L) 

BOA 

(BOA/

EUB) 

BON  

(BON/

EUB) 

13-14 5,9 11,8 106,3 47,7 3,7 4,5 0,66 0,15 

17-18 9,9 15,2 185,7 72,9 4,1 4,5 0,51 0,18 

20-21 8,4 37,6 139,1 78,1 11,1 5,3 0,60 0,11 

R2 

NH4
+-N 

Aplicado 

(g NH4
+-

N/(m2.d)) 

NH4
+-N 

Removido  

(g NH4
+-

N/(m2.d)) 

NH3-N 

Livre 

(mg 

N/L) 

NO2
--N 

(mg N 

/L) 

NO3
--N 

(mg N 

/L) 

N2O-N    

(mg 

N/d) 

SVT 

(g/L) 

BOA 

(BOA/

EUB) 

BON  

(BON/

EUB) 

13-14 5,1 24,5 134,2 26,0 2,0 0,9 0,68 0,09 

17-18 7,0 42,2 99,6 57,7 0,8 0,9 0,52 0,16 

20-21 4,8 107,1 43,9 39,0 0,7 0,8 0,48 0,22 
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Carga de N 

Amoniacal Aplicada  

(g NH4
+-N/(m².d)) 

Desvios Padrão Amostrais 

BOA – R1 BOA – R2 BON – R1 BON – R2 

13 – 14 0,143 0,116 0,059 0,040 

17 – 18 0,078 0,089 0,107 0,071 

20 – 21 0,120 0,067 0,051 0,078 

Figura 4-27: Frações das comunidades nitrificantes frente ao total organismos do grupo de 

eubactéria (BOA/EUB e BON/EUB) presentes nos reatores R1 e R2. Os desvios padrão 

relativos a cada resultado estão mostrados à parte para melhor visualização dos resultados. 

 

Por se tratar de um sistema sem adição de fonte de carbono orgânico, foi possível 

constatar que os grupos de bactérias nitrificantes (autotróficas) eram preponderantes em 

relação às demais bactérias. A proporção desses organismos em relação ao total de 

bactérias manteve-se na faixa de 69 a 81 % para o R1 e 68 a 77 % para o reator R2. Houve 

variação da parcela relacionada às outras bactérias, definida pela diferença do percentual 

entre a BOA/EUB e BON/EUB, com o acréscimo da carga de N amoniacal aplicada. Esse 

fato se deve ao aumento da biomassa autotrófica inativa desprendida, que ao sofrer lise 

celular, disponibiliza fonte de carbono orgânico biodegradável necessário para o 

crescimento dos organismos heterotróficos.  

Em um estudo que avaliou um sistema RBS para tratamento de efluente do 

digestor de lodo, Stenström e Jansen (2017) obtiveram percentuais inferiores para os 

organismos nitrificantes, variando entre 1,4 e 7,8 %, porém utilizando técnica de 

sequenciamento do gene 16S rRNA. Possivelmente, a presença de matéria orgânica nesse 

efluente favoreceu o crescimento dos organismos heterotróficos e reduziu a fração 

relativa aos nitrificantes.   
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Considerando cada intervalo de carga analisada individualmente, não houve 

variação entre a fração de organismos nitrificantes totais (BOA + BON) para os dois 

reatores. Em estudo com MBBR tratando baixas cargas de N, Zhang et al. (2013) 

verificaram a proporção de organismos nitrificantes variando entre 35 e 65 %, no qual o 

aumento da carga aplicada de N de 0,15 para 0,46 g NH4
+-N/(m².d) acarretou no 

incremento de ambos os grupos frente às heterotróficas presentes.  

No reator R1, para o intervalo carga aplicada de 13 – 14 g NH4
+-N/(m².d), a fração 

de BOA era aproximadamente 4,5 vezes superior à de BON, embora a relação BOA/BON 

decresça para 2,8 para a faixa de 17 – 18 g NH4
+-N/(m².d) e aumente para 5,2 na carga 

de 20 – 21 g NH4
+-N/(m².d). O perfil dos organismos nitrificantes no reator R2 sugere 

que o aumento da carga aplicada reduziu a relação BOA/BON, que diminui de 7,3 (em 

13 – 14 g NH4
+-N/(m².d)) para 3,3 (em 17 – 18 g NH4

+-N/(m².d)) e posteriormente para 

2,2 (em 20 – 21 g NH4
+-N/(m².d)).  

Maiores quantidades de BOA foram detectadas em todas as faixas, uma vez que 

esses organismos são geralmente mais resistentes aos agentes inibitórios do meio e 

apresentam maior ganho energético durante a nitrificação, crescendo mais. A dinâmica 

distinta das comunidades nitrificantes entre os reatores também pode estar relacionada à 

diferença de adaptação dos organismos às variações de carga impostas aos sistemas 

devido à própria estrutura do biofilme ser diferente em função da conformação do suporte 

utilizado.  

Para o R1, pode-se observar diferença significativa (p<0,05) entre o percentual de 

BOA para as cargas 13 – 14 e 17 – 18 g NH4
+-N/(m².d), traduzida na redução do 

percentual desses organismos no sistema. Na mesma condição, as BON se mantiveram 

com percentuais similares. Ao se comparar a carga aplicada de 17 – 18 e 20 – 21 g NH4
+-

N/(m².d), as proporções de ambos os grupos nitrificantes se mantiveram sem variação 

significativa, o que pode indicar que nessas faixas, os organismos presentes estavam mais 

adaptados às maiores cargas aplicadas e aos inibidores presentes no sistema. 

Para o R2, quando se comparam as cargas 13 – 14 e 17 – 18 g NH4
+-N/(m².d), 

observa-se que ambos os grupos apresentaram diferenças significativas em suas 

proporções. Há a redução das BOA e aumento das BON. Ressalta-se que, nessa faixa, 

houve um aumento da quantidade de N amoniacal removida e também de NO3
--N 

efluente, confirmando maior conversão do nitrito pela maior comunidade de BON 

presente, contudo, não são claros os motivos pelos quais houve a redução das BOA.  
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Ao se comparar as faixas de 17 – 18 e 20 – 21 g NH4
+-N/(m².d) nesse mesmo 

reator, não foi verificada variação significativa no percentual de BOA, enquanto que para 

as BON houve mais um incremento na sua proporção, que passou de 15 para 22 %. Nessa 

última faixa de carga, o reator apresentou menor remoção de NH4
+-N frente à anterior, 

além de maior teor de NH3 livre e menos nitrito e nitrato acumulados. Tal perfil observado 

está em oposição ao esperado, uma vez que as BON apresentam maior sensibilidade aos 

agentes inibitórios, e cuja inibição seria intensificada pela maior exposição do biofilme 

fino do suporte Mutag Biochip. 

Ao se realizar o comparativo entre os reatores para as mesmas faixas de cargas 

aplicadas, observou-se que somente para a carga aplicada de 20 – 21 g NH4
+-N/(m².d) 

houve diferença significativa entre os reatores, em que há maior proporção de BOA no 

R1, e maior proporção de BON no R2. Devido à maior exposição aos inibidores que o 

suporte Mutag confere, era esperada redução da contribuição de BON na comunidade 

bacteriana do R2.  

Quanto à emissão de N2O, nas faixas analisadas, não foi possível observar relação 

entre o perfil da comunidade de BOA e a emissão desse gás.  Acredita-se, portanto, que 

outros fatores inibitórios tenham sido mais relevantes para a variação da emissão, como, 

por exemplo, o acúmulo de NO2
- ocorrido na carga de 13 – 14 g NH4

+-N/(m².d) no reator 

R2, que pode ter sido um dos fatores para a maior emissão nessa faixa.     

Para melhor compreensão dos resultados da técnica de FISH, uma análise mais 

aprofundada e com maior número de réplicas deve ser realizada. Além disso, não foi 

possível realizar essa análise para as cargas de N amoniacal aplicadas mais baixas (GE-2 

e GE-1), resultado que poderia auxiliar na melhor compreensão do comportamento dos 

organismos nitrificantes nessas condições operacionais. 
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CAPÍTULO 5 

5- CONCLUSÕES E SUGESTÕES PARA TRABALHOS FUTUROS 

 

5.1 – Conclusões 

 

 Ao se analisar o processo de nitrificação e a emissão de N2O associada às altas, 

médias e baixas cargas de N amoniacal aplicadas (GE-3, GE-2 e GE-1, respectivamente) 

nos reatores R1 e R2, as principais conclusões obtidas foram: 

 Para os dois sistemas MBBR autotróficos investigados, cada qual preenchido com 

determinado suporte (R1 – AnoxKaldnes K1 e R2 – Mutag Biochip), operando em 

baixo TRH (3 h) e elevados teores de OD (5,0 – 8,0 mg O2/L), foi observado o aumento 

da carga removida de N amoniacal em função do acréscimo da carga superficial 

aplicada desse composto, indicando robustez na operação dos dois sistemas frente às 

faixas de carga de N amoniacal aplicadas; 

 Apesar da elevada capacidade de remoção de altas cargas nitrogenadas, para faixas de 

cargas aplicadas mais elevadas (GE-1), foi necessário maior período de adaptação dos 

organismos presentes no biofilme aos novos teores de substrato para que houvesse 

melhoria significativa do desempenho de remoção. Para o R1, por exemplo, durante 

os intervalos de cargas de 12 – 13 até 16 – 17 g NH4
+-N/(m².d), a carga removida 

média foi de 6,4 ± 1,2 g NH4
+-N/(m².d), e uma tendência de aumento significativa 

(p<0,05) foi observada somente para a faixa de 17 – 18 g NH4
+-N/(m².d). Já para 

médias e baixas cargas (GE-2 e GE-3), diferenças significativas no desempenho foram 

obtidas ao se variar uma ou poucas unidades de carga de N amoniacal aplicada; 

 A capacidade de remoção de elevadas cargas de N amoniacal para sistemas submetidos 

à altas cargas nitrogenadas se mostraram promissoras, servindo como base para o 

tratamento de correntes concentradas em amônio e pobres em matéria orgânica, como, 

por exemplo, correntes secundárias (side stream) do tratamento de esgoto. Nestes 

cenários, o reator preenchido com o suporte AnoxKaldnes K1 (R1) apresentou 

remoção máxima de 9,9 ± 1,1 g NH4
+-N/(m².d) ao ser submetido à carga de 17 – 18 g 

NH4
+-N/(m².d), enquanto que o MBBR preenchido com o suporte Mutag Biochip (R2) 

atingiu capacidade máxima de remoção de 7,5 ± 1,3 g NH4
+-N/(m².d), observada na 

faixa de carga aplicada de 21 – 22 g NH4
+-N/(m².d); 
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 De modo geral, a eficiência remoção de N amoniacal em ambos os reatores apresentou 

uma interação complexa relacionada com o aumento de carga aplicada, com as ações 

inibitórias do substrato e também com os subprodutos formados na nitrificação;  

 As diferenças de desempenhos entre os dois reatores na remoção de N amoniacal 

foram significativas (p<0,05) quando os mesmos foram submetidos à elevadas cargas 

aplicadas (GE-1). A presença de um biofilme mais espesso, com maior quantidade de 

sólidos aderidos voláteis (SAV) e a maior proteção da comunidade nitrificante aos 

agentes inibitórios conferiram melhor desempenho ao R1. Contudo, o biofilme mais 

fino presente no R2 conferiu maior atividade específica de nitrificação, de modo que 

elevadas remoções também foram observadas nesse sistema; 

 A maior sensibilidade das BON tanto às elevadas cargas nitrogenadas aplicadas, 

quanto à presença de agentes inibitórios (NH3 livre, HNO2), acarretou no acúmulo de 

nitrito nos reatores, que se tornou mais pronunciado conforme se aumentavam as 

cargas de N amoniacal aplicadas. Foram observadas concentrações efluentes de nitrito 

de 50 a 190 mg NO2
--N/L para o R1 e de 25 a 140 mg NO2

--N/L para o R2 durante o 

GE-2 e o GE-1. As frações NO2
--N/N-oxidado nas correntes efluentes também 

variaram de 40 a 90 % e 30 a 90 %, para o R1 e R2, respectivamente durante esses 

grupos de ensaios. Os efeitos inibitórios das BON se tornaram menos relevantes 

somente nas faixas de baixa carga (GE-3), favorecendo a ocorrência da nitrificação 

completa; 

 As elevadas concentrações de amônia livre contribuíram para que a comunidade 

microbiana nitrificante demandasse de maior tempo para alcançar remoções de N 

amoniacal mais elevadas. Consequentemente, esse composto também foi importante 

para a ocorrência de nitrificação parcial em ambos os sistemas. Os maiores teores de 

NH3 livre foram observados no R2, no qual o efeito adverso sobre as BON foi mais 

pronunciado devido à menor espessura do biofilme aderido, conferindo maiores teores 

de nitrito e menor capacidade de remoção do N amoniacal afluente. Já o ácido nitroso 

(HNO2) somente apresentou relevância na inibição das BON quando suas 

concentrações foram próximas a 0,02 mg HNO2-N/L. O equilíbrio desses compostos 

é diretamente relacionado com o pH do meio e, dessa forma, o controle operacional 

dessa variável pode ser uma alternativa para o alcance de melhores desempenhos na 

nitrificação (total ou parcial) para sistemas MBBR autotróficos;      
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 Nesse estudo, também foi possível constatar que para sistemas autotróficos que 

operam em elevadas cargas de N amoniacal, a forma de adesão do biofilme se torna 

um parâmetro relevante para o projeto e implementação do MBBR. É importante que 

haja a maximização não somente do teor de sólidos aderidos no reator, mas também 

da área efetiva de contato dos microrganismos responsáveis pela nitrificação, tendo 

em conta, também, a ação dos agentes inibitórios presentes; 

 Tanto para os fluxos quanto para as taxas de emissão de N2O, foram verificadas 

diferenças entre os perfis associados aos reatores em função do aumento da carga 

superficial de N amoniacal aplicada. Essa diferença se tornou mais significativa 

quando os reatores operavam em altas cargas (GE-1), para as quais houve uma 

tendência de aumento dessas variáveis no R1, enquanto que para o R2, elas se 

mantiveram constantes e inferiores aos valores obtidos no R1. Os fluxos de emissão 

de N2O para o R1 variaram de 0,037 ± 0,018 g N2O-N/(m².d) até o valor máximo de 

4,865 ± 2,609 g N2O-N/(m².d) para o R1, enquanto que para o R2, os valores obtidos 

foram de 0,055 ± 0,035 a 1,431 ± 0,701 g N2O-N/(m².d); 

 Quando os reatores operaram sob carga aplicada média (GE-2), a emissão de N2O não 

foi significativamente diferente entre os dois sistemas, contudo, para tais cargas os 

desvios relativos à emissão foram maiores que os obtidos em baixas cargas (GE-3), 

indicando maior influência dos agentes inibitórios responsáveis pela intensificação da 

produção e consequente emissão desse gás; 

  A presença de NH3 livre nos reatores, intensificada em condições de elevadas cargas 

de N amoniacal aplicadas, também influenciou na emissão de N2O-N, apresentando 

correlação forte e positiva com essa última, em especial para o R1. Também foi 

confirmado que, além da amônia livre, as cargas de N amoniacal aplicada e removida 

(substrato remanescente), o acúmulo de NO2
--N e o pH foram fatores que 

influenciaram positivamente no acréscimo da emissão de N2O-N; 

 Acredita-se que nas condições operacionais testadas, o mecanismo bioquímico de 

maior contribuição para a produção de N2O seja a degradação da NH2OH. Contudo, 

em especial para o reator R1, cogita-se a ocorrência do processo de desnitrificação 

autotrófica nas condições de elevadas cargas de N amoniacal aplicadas, uma vez que 

a maior espessura do biofilme era propícia para a formação de microrregiões com 

baixos teores de OD que, em presença de NH3 livre, favoreceriam a degradação 

autotrófica do NO2
- a N2O; 
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 A diferença entre a conformação do biofilme observada entre os reatores também se 

mostrou como um dos fatores chaves para a distinção entre as emissões de N2O dos 

sistemas. Para o suporte Mutag Biochip, com biofilme mais fino, em altas cargas e na 

presença de agentes inibidores em quantidades substanciais, a produção desse gás foi 

reduzida, enquanto que a maior proteção dos organismos situados mais internamente 

no suporte AnoxKaldnes K1, cujo biofilme era mais espesso, possivelmente 

possibilitou a desnitrificação autotrófica e a decomposição da NH2OH nas camadas 

internas do biofilme, levando à maior emissão de N2O; 

 Como estratégia de mitigação da emissão de N2O para sistemas submetidos a elevadas 

cargas nitrogenadas (GE-1), foi possível verificar que a utilização de um sistema 

MBBR autotrófico, com baixo TRH (3h), condições de OD favoráveis para a 

nitrificação (OD no seio do líquido maior que 5 mg O2/L) e emprego do suporte Mutag 

Biochip pode ser uma opção de etapa de tratamento responsável pela remoção de 

elevadas cargas de N amoniacal aplicadas, nitrificação parcial e baixa emissão de N2O; 

 Em relação aos fatores de emissão de N2O, todos os valores obtidos durante o estudo 

(0,03 ± 0,02 a 1,1 ± 0,5 % em relação ao N amoniacal afluente) se mostraram abaixo 

do fator médio proposto pelo IPCC 2019 para sistemas de tratamento de efluentes que 

realizam remoção de N. Considerando-se que a nitrificação é uma etapa do processo 

de remoção de N que possui significativa contribuição na emissão de N2O, esses 

resultados são promissores e indicam que esse tipo de reator pode se mostrar como 

uma alternativa viável para a redução da pegada de carbono de sistemas de tratamento 

mais sustentáveis; 

 Os resultados exploratórios obtidos nessa pesquisa realizada em região de clima 

tropical (temperatura média de aproximadamente 25 ºC), em que se esperava maior 

emissão devido à intensificação natural da nitrificação, foram menores que o proposto 

pelo IPCC. Esses resultados reiteram, então, a necessidade de estudos mais detalhados 

que apresentem faixas de FE mais específicas e que variem de acordo com o tipo e 

condição de tratamento utilizado; 

 Essa pesquisa pode servir como base para a operação de sistemas MBBR em maiores 

escalas, fornecendo dados que podem auxiliar a definir as condições a serem testadas, 

visando remoção satisfatória de N amoniacal e minimizar a emissão de N2O, além de 

contribuir para o maior entendimento dos mecanismos de emissão de N2O;  
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 O estudo, portanto, enfatiza também a possibilidade de operação de sistemas MBBR 

nitrificantes em baixos TRH e elevadas cargas nitrogenadas aplicadas, o que remete à 

possibilidade de implantação de sistemas mais compactos e que possam apresentar 

desempenho satisfatório visando, também, a redução da emissão de carbono 

equivalente da ETE. 

 

 5.2 – Sugestões para trabalhos futuros 

 

Para complementar esse estudo relacionado à emissão de N2O em sistemas MBBR 

nitrificantes, algumas sugestões de tópicos adicionais a serem investigados são 

apresentadas a seguir: 

 Realização de mais ensaios em cargas de N amoniacal mais elevadas (GE-1), de forma 

a se compreender melhor o motivo dos maiores desvios padrão amostrais observados 

tanto para a remoção de N amoniacal quanto para a emissão de N2O nessas condições; 

 Investigação da emissão de N2O para sistemas MBBR aeróbios autotróficos 

nitrificantes em condições de baixos teores de OD visando processos de nitritação 

parcial; 

 Realização da cinética de emissão de N2O durante os testes cinéticos de remoção de N 

amoniacal em batelada; 

 Determinação da emissão de N2O durante a etapa transiente de tratamento e 

verificação da influência dos choques de carga nitrogenada aplicada na emissão; 

 Determinação da emissão contínua de N2O, apresentando o perfil temporal da emissão 

em sistemas contínuos e em batelada, de modo a se verificar e compreender a 

influência das oscilações da emissão de N2O mesmo com parâmetros operacionais 

controlados;  

 Análise da fração de N2O dissolvida em reatores que possibilitem a amostragem de 

forma eficaz; 

 Realização de testes com aporte de matéria orgânica, de modo a contemplar um cenário 

contendo, simultaneamente, organismos autotróficos nitrificantes e desnitrificantes 

heterotróficos; 

 Aplicação de diferentes TRH e razões de enchimento para diversos suportes, visando 

se obter dados de emissão para esses sistemas; 
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 Realização de análise estatística multivariada para melhor entendimento dos fatores 

que afetam a emissão de N2O em sistemas com biofilme; 

 Utilização de sistemas com maiores volumes, de forma a se facilitar a retirada de 

suportes para a análise de sólidos aderidos; 

 Determinação da espessura do biofilme formado para confirmar as observações 

visuais; 

 Implementação de metodologias capazes de quantificar diretamente a NH2OH, 

intermediário importante para o melhor entendimento do fenômeno bioquímico, 

possivelmente preponderante, envolvido na geração de N2O nos sistemas nitrificantes 

estudados; 

 Determinação mais rigorosa dos cenários (mapas) de tratamento e da possível emissão 

de N2O, levando em consideração a interação complexa entre os fatores responsáveis 

pela emissão em sistemas de tratamento com biomassa aderida; 

 Acompanhamento de sistemas em maiores escalas de processo que utilizem biomassa 

aderida e contemplem a remoção biológica de nitrogênio;  

 Estudo do balanço de CO2 equivalente emitido por sistemas de tratamento com 

biomassa aderida, verificando a diferença entre os reatores nessa análise.   
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7- ANEXOS  

 

Anexo (a) 

 

- Tabelas de p-valores obtidos a partir das análises estatísticas realizadas para cada 

estudo da remoção de N amoniacal – Comparativo entre faixas do mesmo reator 

 

Tabela 7-1: Resultados dos testes estatísticos realizados para comparar as remoções de N 

amoniacal durante as diferentes cargas de N amoniacal aplicadas ao R1. 

R1 
Comparativo entre a remoção para as faixas de N 

amoniacal testadas (p-crítico: 0,05) 

Faixas Comparadas p-valor N  (observações) Resultado 

0-1 e 1-2 0,00 12 diferentes 

1-2 e 2-3 0,00 12 diferentes 

2-3 e 3-4 0,13 11 iguais 

3-4 e 4-5 0,16 10 iguais 

4-5 e 5-6 0,02 8 diferentes 

5-6 e 6-7 0,00 8 diferentes 

6-7 e 7-8 0,50 9 iguais 

7-8 e 8-9 0,96 8 iguais 

8-9 e 9-10 0,04 7 diferentes 

9-10 e 10-11 0,20 8 iguais 

10-11 e 11-12 0,12 8 iguais 

11-12 e 12-13 0,05 9 diferentes 

12-13 e 13-14 0,15 17 iguais 

13-14 e 14-15 0,09 22 iguais 

14-15 e 15-16 0,99 14 iguais 

15-16 e 16-17 0,77 8 iguais 

16-17 e 17-18 0,02 6 diferentes 

17-18 e 18-19 0,00 6 diferentes 

18-19 e 19-20 0,17 6 iguais 

19-20 e 20-21 0,43 7 iguais 

20-21 e 21-22 0,72 7 iguais 

21-22 e 22-23 0,70 7 iguais  

22-23 e 23-24 0,87 8 iguais  

23-24 e 24 e 25 0,26 8 iguais  
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Tabela 7-2: Resultados dos testes estatísticos realizados para comparar as remoções de N 

amoniacal durante as diferentes cargas de N amoniacal aplicadas ao R2. 

R2 
Comparativo entre a remoção para as faixas de N 

amoniacal testadas (p-crítico: 0,05) 

Faixas Comparadas p-valor N  (observações) Resultado 

0-1 e 1-2 0,00 12 diferentes 

1-2 e 2-3 0,02 12 diferentes 

2-3 e 3-4 0,13 12 iguais 

3-4 e 4-5 0,00 10 diferentes 

4-5 e 5-6 0,95 7 iguais 

5-6 e 6-7 0,01 9 diferentes 

6-7 e 7-8 0,18 10 iguais 

7-8 e 8-9 0,17 9 iguais 

8-9 e 9-10 0,65 6 iguais 

9-10 e 10-11 0,50 5 iguais 

10-11 e 11-12 0,27 6 iguais 

11-12 e 12-13 0,02 10 diferentes 

12-13 e 13-14 0,25 17 iguais 

13-14 e 14-15 0,29 19 iguais 

14-15 e 15-16 0,35 11 iguais 

15-16 e 16-17 0,23 9 iguais 

16-17 e 17-18 0,08 10 iguais 

17-18 e 18-19 0,08 7 iguais 

18-19 e 19-20 0,06 7 iguais 

19-20 e 20-21 0,01 7 diferentes 

20-21 e 21-22 0,02 7 diferentes 

21-22 e 22-23 0,99 8 iguais 

22-23 e 23-24 1,00 8 iguais 

23-24 e 24 e 25 0,25 8 iguais 
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- Tabela de p-valores obtidos a partir das análises estatísticas realizadas para cada 

estudo da remoção de N amoniacal – Comparativo entre reatores na mesma faixa de 

carga amoniacal aplicada  

 

Tabela 7-3: Resultados dos testes estatísticos usados para comparar os desempenhos nas 

remoções de N dos dois reatores para a mesma faixa de carga de N amoniacal aplicada. 

R1 vs. R2 
Comparativo entre os reatores para a mesma faixa de N 

amoniacal testada (p-crítico: 0,05) 

Faixa Comparada p-valor N  (observações) Resultado 

0-1 0,70 10 iguais 

1-2 0,49 14 iguais 

2-3 0,56 10 iguais 

3-4 0,42 11 iguais 

4-5 0,22 7 iguais 

5-6 0,16 8 iguais 

6-7 0,34 8 iguais 

7-8 0,76 11 iguais 

8-9 0,38 6 iguais 

9-10 0,12 7 iguais 

10-11 0,00 8 diferentes 

11-12 0,022 8 diferentes 

12-13 0,05 18 diferentes 

13-14 0,03 23 diferentes 

14-15 0,01 18 diferentes 

15-16 0,53 7 iguais 

16-17 0,19 10 iguais 

17-18 0,09 7 iguais 

18-19 0,75 6 iguais 

19-20 0,06 7 iguais 

20-21 0,02 7 diferentes 

21-22 0,63 7 iguais 

22-23 0,34 8 iguais 

23-24 0,34 8 iguais 

24-25 0,40 8 iguais 
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- Perfil de OD frente as cargas de N amoniacal aplicadas 

 

Figura 7-1: Perfil de OD, em mg O2/L, para os intervalos de cargas de NH4
+-N aplicadas para os 

reatores R1 e R2. 
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- Relação entre as espécies nitrogenadas solúveis no efluente/total de espécies 

nitrogenadas solúveis no efluente  

 

 

 

 
Figura 7-2: Relações entre as espécies nitrogenadas solúveis efluentes (NH4

+-N, NO2
--N e NO3

--

N) e o somatório de todas as espécies nitrogenadas solúveis efluentes ( NH4
+-N + NO2

--N + 

NO3
--N) para os reatores R1 e R2. 
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- Perfil da variação do pH durante o teste em batelada de variação de pH na ausência 

de organismos; variação da concentração de NH3 livre e pH frente às cargas de 

nitrogênio amoniacal aplicadas nos ensaios contínuos 

 

 

Figura 7-3: Variações temporais do pH afluente e efluente para o R1 e R2 durante o ensaio de 

variação de pH em batelada na ausência de microrganismos. 

 

 

Figura 7-4: Variação de NH3 livre (mg NH3-N/L) e pH durante as variações de cargas de NH4
+-

N aplicadas para os reatores R1 e R2. 
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Anexo (b) 

 

- Tabelas de p-valores obtidos a partir das análises estatísticas realizadas para os fluxos 

de emissão de N2O-N frente as remoções de N amoniacal – Comparativo entre faixas do 

mesmo reator 

 

Tabela 7-4: Resultados dos testes estatísticos realizados para comparar os fluxos de emissão 

de N2O-N para as diferentes cargas de N amoniacal aplicadas ao R1. 

R1 
Comparativo entre o fluxo de emissão de N2O-N para as 

faixas de N amoniacal testadas (p-crítico: 0,05) 

Faixas Comparadas p-valor N  (observações) Resultado 

0-1 e 1-2 0,156 4 iguais 

1-2 e 2-3 0,663 5 iguais 

2-3 e 3-4 0,624 4 iguais 

3-4 e 4-5 0,517 2 iguais 

4-5 e 5-6 0,026 2 diferentes 

5-6 e 6-7 0,707 2 iguais 

6-7 e 7-8 0,384 2 iguais 

7-8 e 8-9 0,900 2 iguais 

8-9 e 9-10 0,211 2 iguais 

9-10 e 10-11 0,273 2 iguais 

10-11 e 11-12 0,481 3 iguais 

11-12 e 12-13 0,611 3 iguais 

12-13 e 13-14 0,638 4 iguais 

13-14 e 14-15 0,733 5 iguais 

14-15 e 15-16 0,421 4 iguais 

15-16 e 16-17 0,288 2 iguais 

16-17 e 17-18 0,695 3 iguais 

17-18 e 18-19 0,184 2 iguais 

18-19 e 19-20 0,158 2 iguais 

19-20 e 20-21 0,196 3 iguais 

20-21 e 21-22 0,822 2 iguais 

21-22 e 22-23 0,532 2 iguais  

22-23 e 23-24 0,043 2 diferentes  

23-24 e 24 e 25 0,576 2 iguais  
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Tabela 7-5: Resultados dos testes estatísticos realizados para comparar os fluxos de emissão 

de N2O-N durante as diferentes cargas de N amoniacal aplicadas ao R2. 

R2 
Comparativo entre o fluxo de emissão de N2O-N para as 

faixas de N amoniacal testadas (p-crítico: 0,05) 

Faixas Comparadas p-valor N  (observações) Resultado 

0-1 e 1-2 0,226 4 iguais 

1-2 e 2-3 0,442 5 iguais 

2-3 e 3-4 0,459 4 iguais 

3-4 e 4-5 0,730 2 iguais 

4-5 e 5-6 0,116 3 iguais 

5-6 e 6-7 0,148 2 iguais 

6-7 e 7-8 0,334 2 iguais 

7-8 e 8-9 0,491 2 iguais 

8-9 e 9-10 0,003 2 diferentes 

9-10 e 10-11 0,050 2 iguais 

10-11 e 11-12 0,646 3 iguais 

11-12 e 12-13 0,857 3 iguais 

12-13 e 13-14 0,730 4 iguais 

13-14 e 14-15 0,710 5 iguais 

14-15 e 15-16 0,202 3 iguais 

15-16 e 16-17 0,261 2 iguais 

16-17 e 17-18 0,170 3 iguais 

17-18 e 18-19 0,265 2 iguais 

18-19 e 19-20 0,024 2 diferentes 

19-20 e 20-21 0,348 3 iguais 

20-21 e 21-22 0,623 2 iguais 

21-22 e 22-23 0,995 2 iguais 

22-23 e 23-24 0,578 2 iguais 

23-24 e 24 e 25 0,656 2 iguais 
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- Tabela de p-valores obtidos a partir das análises estatísticas realizadas para cada 

estudo de fluxo de emissão de N2O-N – Comparativo entre reatores na mesma faixa de 

carga amoniacal aplicada  

 

Tabela 7-6: Resultados dos testes estatísticos usados para comparar os fluxos de emissão de 

N2O-N observados nos dois reatores para a mesma faixa de carga de N amoniacal aplicada. 

R1 vs. R2 

Comparativo de fluxo de emissão de N2O-N entre os 

reatores para a mesma faixa de N amoniacal testada (p-

crítico: 0,05) 

Faixa     Comparada p-valor N  (observações) Resultado 

0-1 0,841 10 iguais 

1-2 0,421 8 iguais 

2-3 0,511 4 iguais 

3-4 0,653 5 iguais 

4-5 0,096 4 iguais 

5-6 0,333 4 iguais 

6-7 0,157 4 iguais 

7-8 0,567 4 iguais 

8-9 0,333 4 iguais 

9-10 0,709 6 iguais 

10-11 0,056 6 iguais 

11-12 0,076 8 iguais 

12-13 0,191 10 iguais 

13-14 0,102 7 iguais 

14-15 0,006 4 diferentes 

15-16 0,086 6 iguais 

16-17 0,255 4 iguais 

17-18 0,244 4 iguais 

18-19 0,039 6 diferentes 

19-20 0,252 4 iguais 

20-21 0,031 4 diferentes 

21-22 0,370 4 iguais 

22-23 0,040 4 diferentes 

23-24 0,000 10 diferentes 

24-25 0,268 8 iguais 
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- Perfil de emissão de N2O, em kg CO2eq/ano, de cada reator para as cargas de nitrogênio 

amoniacal aplicadas 

 

 

Figura 7-5: Perfil de contribuição da emissão de N2O-N, em kg CO2eq/ano para as faixas de 

cargas de N amoniacal aplicadas aos reatores R1 e R2. 
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- Perfis de emissão de N2O e dos parâmetros pH, OD, T, Qar e sólidos (ST e SVT) para 

cada reator durante as cargas de N amoniacal aplicadas 

 

 

 

 
Figura 7-6: Perfis de pH e de emissão de N2O-N para cada faixa de carga superficial aplicada 

para os reatores R1 e R2. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

0,0

4,0

8,0

12,0

5,0

6,0

7,0

8,0

9,0

10,0

pH - R1 Emissão N₂O-N - R1

GE-3 GE-2 GE-1

0,0

4,0

8,0

12,0

5,0

6,0

7,0

8,0

9,0

10,0

Carga Superficial Aplicada

(g NH4
+-N/(m².d))

pH - R2 Emissão N₂O-N - R2

GE-3 GE-2 GE-1

p
H

 

E
m

is
sã

o
 d

e 
N

2
O

-N
  

  
  
  

  
  
  

  
  

  
  

  
  

  
  

(m
g
 N

2
O

-N
/d

) 



192 

 

O
D

 

(m
g

 O
2
/L

) 
 

 

 
Figura 7-7: Perfis de OD e de emissão de N2O-N para cada faixa de carga superficial aplicada 

para os reatores R1 e R2. 
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Figura 7-8: Perfis de temperatura e de emissão de N2O-N para cada faixa de carga superficial 

aplicada para os reatores R1 e R2. 
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Figura 7-9: Perfis de vazão de ar insuflado (Qar) e de emissão de N2O-N para cada faixa de 

carga superficial aplicada para os reatores R1 e R2. 
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Figura 7-10: Perfis sólidos totais (suspensos totais + aderidos totais) expressos como ST, sólidos 

voláteis totais (sólidos suspensos voláteis + sólidos aderidos voláteis), expressos como SVT, 

bem como o perfil de emissão de N2O-N para cada faixa de carga superficial aplicada para os 

reatores R1 e R2. 
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- Gráficos de correlações dos parâmetros que influenciam a geração/emissão de N2O-N, 

apresentadas na Tabela (4-1) do tópico emissões de N2O-N – cap. 4.  

 

 

Figura 7-11: Correlação entre a carga superficial aplicada (g NH4
+-N/(m².d)) e a emissão de 

N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R1. 

 

 

Figura 7-12: Correlação entre a carga superficial aplicada (g NH4
+-N/(m².d)) e a emissão de 

N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R2. 

 

y = 0,0667x1,4851

R² = 0,7992

0

4

8

12

0 5 10 15 20 25

E
m

is
sã

o
 d

e 
N

2
O

-N
  

(m
g

 N
2
O

-N
/d

)

Carga Superficial Aplicada

(g NH4
+-N/(m².d))

Emissão N₂O-N - R1 Potência (Emissão N₂O-N - R1)

y = 0,131x0,7898

R² = 0,5186

0

1

2

3

0 5 10 15 20 25

E
m

is
sã

o
 d

e 
N

2
O

-N
  

(m
g
 N

2
O

-N
/d

)

Carga Superficial Aplicada

(g NH4
+-N/(m².d))

Emissão N₂O-N - R2 Potência (Emissão N₂O-N - R2)



197 

 

 

Figura 7-13: Correlação entre a carga superficial removida (g NH4
+-N/(m².d)) e a emissão de 

N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R1. 

 

 

Figura 7-14: Correlação entre a carga superficial removida (g NH4
+-N/(m².d)) e a emissão de 

N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R2. 

 

 

Figura 7-15: Correlação entre a concentração de NH3 livre efluente (mg NH3-N/L) e a emissão 

de N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R1. 
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Figura 7-16: Correlação entre a concentração de NH3 livre efluente (mg NH3-N/L) e a emissão 

de N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R2. 

 

 

Figura 7-17: Correlação entre a concentração de NO2
- efluente (mg NO2

--N/L) e a emissão de 

N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R1. 

 

 

Figura 7-18: Correlação entre a concentração de NO2
- efluente (mg NO2

--N/L) e a emissão de 

N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R2. 
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Figura 7-19: Correlação entre a concentração de HNO2 efluente (mg HNO2-N/L) e a emissão de 

N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R1. 

 

 

Figura 7-20: Correlação entre a concentração de HNO2 efluente (mg HNO2-N/L) e a emissão de 

N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R2. 

 

 

Figura 7-21: Correlação entre o pH efluente e a emissão de N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator 

R1. 
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Figura 7-22: Correlação entre o pH efluente e a emissão de N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator 

R2. 

 

 

Figura 7-23: Correlação entre o teor de OD (mg O2/L) e a emissão de N2O-N (mg N2O-N/d) 

para o reator R1. 

 

 

Figura 7-24: Correlação entre o teor de OD (mg O2/L) e a emissão de N2O-N (mg N2O-N/d) 

para o reator R2. 
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Figura 7-25: Correlação entre a temperatura (°C) e a emissão de N2O-N (mg N2O-N/d) para o 

reator R1. 

 

 

Figura 7-26: Correlação entre a temperatura (°C) e a emissão de N2O-N (mg N2O-N/d) para o 

reator R2. 

 

 

Figura 7-27: Correlação entre a vazão volumétrica de ar insuflado (m³/d) e a emissão de N2O-N 

(mg N2O-N/d) para o reator R1. 
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Figura 7-28: Correlação entre a vazão volumétrica de ar insuflado (m³/d) e a emissão de N2O-N 

(mg N2O-N/d) para o reator R2. 

 

 

Figura 7-29: Correlação entre a concentração de sólidos voláteis totais (g SVT/L) e a emissão de 

N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R1. 

 

 

Figura 7-30: Correlação entre a concentração de sólidos voláteis totais (g SVT/L) e a emissão de 

N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R2. 
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- Gráficos de correlações entre a remoção específica de NH4
+-N e a taxa emissão de 

N2O-N, apresentadas na Tabela (4-3) do tópico remoção específica de NH4
+-N – cap. 4.  

 

Figura 7-31: Correlação entre a remoção específica de NH4
+-N (mg NH4

+-N/(g SVT. d)) e a 

emissão de N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R1. 

 

 

Figura 7-32: Correlação entre a remoção específica de NH4
+-N (mg NH4

+-N/(g SVT. d)) e a 

emissão de N2O-N (mg N2O-N/d) para o reator R2. 
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- Tabela de p-valores obtidos a partir das análises estatísticas realizadas para cada 

remoção de NH4
+-N e cada emissão de N2O-N – Comparativo entre reatores no mesmo 

grupo de ensaio (GE)  

 

Tabela 7-7: Resultados dos testes estatísticos usados para comparar as cargas de N 

amoniacal removidas e as emissões de N2O-N observadas nos dois reatores para um mesmo 

grupo de ensaio (GE). 

R1 vs. R2 

Comparativo do NH4
+-N removido e da emissão de 

N2O-N entre os reatores para o mesmo grupo de 

ensaio (GE) estudado (p-crítico: 0,05) 

Grupo 

de 

Ensaio 

Faixa aplicada 

(g NH4
+-

N/(m².d)) 

p-valor       

NH4
+ -N 

removido 

N 

p-valor 

N2O-N 

emitido 

N  Resultado 

GE-3 0-1 a 3-4 0,707 35 0,507 27 iguais 

GE-2 4-5 a 7-8 0,846 34 0,248 16 iguais 

GE-1 8-9 a 24-25 < 0,001 163 < 0,001 99 diferentes 
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- Tabelas de p-valores obtidos a partir das análises estatísticas realizadas para cada 

análise de FISH realizada – Comparativo diferentes faixas para o mesmo reator no 

mesmo grupo de ensaio (GE)  

 

Tabela 7-8: Resultados dos testes estatísticos usados para comparar os resultados de BOA 

e BON (FISH) observados entre faixas de carga aplicadas em que a análise foi realizada 

para o R1. 

R1  

Comparativo percentual de BOA e BON para o R1 

em diferentes faixas  

(p-crítico: 0,05 ; N: 36) 

Grupo de 

Ensaio 

Faixa aplicada 

(g NH4
+-

N/(m².d)) 

p-valor  

BOA 
Resultado 

p-valor  

BON 
Resultado  

GE-1 13 – 14 e 17 – 18 0,001 diferentes 0,087 iguais  

GE-1 17 – 18 e 20 – 21 0,06 iguais  0,068 iguais   

 

 

Tabela 7-9: Resultados dos testes estatísticos usados para comparar os resultados de BOA e 

BON (FISH) observados entre faixas de carga aplicadas em que a análise foi realizada para 

o R2. 

R2  

Comparativo percentual de BOA e BON para o R2 

em diferentes faixas  

(p-crítico: 0,05 ; N: 36) 

Grupo de 

Ensaio 

Faixa aplicada 

(g NH4
+-

N/(m².d)) 

p-valor  

BOA 
Resultado 

p-valor  

BON 
Resultado  

GE-1 13 – 14 e 17 – 18 <0,001 diferentes 0,001 diferentes  

GE-1 17 – 18 e 20 – 21 0,216 iguais  0,041 diferentes   
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- Tabelas de p-valores obtidos a partir das análises estatísticas realizadas para cada 

análise de FISH realizada – Comparativo entre reatores no mesmo grupo de ensaio (GE) 

 

Tabela 7-10: Resultados dos testes estatísticos usados para comparar os resultados de BOA 

e BON (FISH) observados entre as mesmas faixas para reatores diferentes. 

R1 vs. R2 

Comparativo percentual de BOA e BON entre os 

reatores para a mesma faixa estudada  

(p-crítico: 0,05 ; N: 36) 

Grupo de 

Ensaio 

Faixa aplicada 

(g NH4
+-

N/(m².d)) 

p-valor  

BOA 
Resultado 

p-valor  

BON 
Resultado  

GE-1 13 – 14   0,654 iguais 0,227 iguais  

GE-1 17 – 18  0,860 iguais  0,763 iguais   

GE-1 20 – 21  0,003 diferentes < 0,01 diferentes  
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Anexo (c) 

 

- Mapas qualitativos de possibilidades de emissão de N2O frente às faixas de carga aplicada, NH3 e NO2
- efluente para os reatores R1 e R2. 

 

 

Figura 7-33: Mapa qualitativo de ocorrência de emissão de N2O para as condições combinadas de carga de NH4
+ aplicada, NH3 livre efluente e NO2

- efluente 

para o reator R1. A sequência de cores é relativa a um conjunto de condições experimentais analisada, no qual cada sequência significa uma possibilidade de 

ocorrência.   
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Figura 7-34: Mapa qualitativo de ocorrência de emissão de N2O para as condições combinadas de carga de NH4
+ aplicada, NH3 livre efluente e NO2

- efluente 

para o reator R2. A sequência de cores é relativa a um conjunto de condições experimentais analisada, no qual cada sequência significa uma possibilidade de 

ocorrência.   
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Tabela 7-11: Faixas consideradas para a classificação qualitativa dos mapas de possibilidades de emissão de N2O para os reatores R1 e R2.  

R1 

Intensidade 

Carga de NH4
+-N 

Aplicada 

(g NH4
+-N/(m2.d)) 

NH3-N  

(mg NH3-N/L) 
NO2

--N  

(mg NO2
--N /L) 

N2O-N    

 (mg N2O-N/d) 

Baixa 0-1 a 3-4 0 - 4 0 - 15 0 - 2,5 

Média 4-5 a 7-8 4,1 - 20 15,1 - 60 2,6 - 5,2 

Alta 8-9 a 24-25 20,1 - 200 60,1 - 250 5,3 - 11,1 

R2 

Intensidade 

Carga de NH4
+-N 

Aplicada  
(g NH4

+-N/(m2.d)) 

NH3-N  

(mg NH3-N/L) 
NO2

--N  

(mg NO2
--N /L) 

N2O-N    

 (mg N2O-N/d) 

Baixa 0-1 a 3-4 0 - 4 0 - 15 0 - 1,0 

Média 4-5 a 7-8 4,1 - 20 15,1 - 60 1,1 - 1,7 

Alta 8-9 a 24-25 20,1 - 200 60,1 - 250 1,8 - 2,5 

 


