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Resumo

A modelacio matematica de Estacdes de Tratamento de Aguas Residuais (ETAR)
tem sido uma ferramenta de enorme utilidade nas fases de projeto e de exploragédo
destas estruturas de tratamento.

O presente estudo teve por objetivo principal construir um modelo matematico da
ETAR de Braganca, em particular do seu tratamento biolégico de lamas ativadas, com
vista a avaliar, compreender e otimizar o seu desempenho. A constru¢do do modelo foi
efetuada com recurso ao ambiente de simulacdo WRc STOAT 5.0. O processo de lamas
ativadas foi descrito pelo modelo de referéncia ASAL3.

O modelo construido foi calibrado e validado com base em dados experimentais
de 2015, obtidos no ambito do programa de controlo analitico da ETAR. O modelo foi
ainda utilizado para avaliar a qualidade do efluente em resposta a alteragdes do caudal e
composicao do afluente, a alteracOes de condigcdes operacionais e a outras alternativas
de tratamento.

O modelo mostrou-se bastante adequado na descricdo da evolucdo mensal da
qualidade do efluente final da ETAR relativamente aos parametros Solidos Suspensos
Totais (SST) e Caréncia Bioquimica de Oxigénio (CBOs), embora apresente uma
tendéncia para os subestimar em 1,5 e 3,5 mg/L, respetivamente. Em relacdo ao azoto
total, os valores simulados aproximaram-se dos valores reais, quando se aumentaram as
taxas de recirculacéo interna para 400%, um fator de cerca de 4 vezes superior.

Os resultados do modelo e dos cenarios mostram e reforcam o bom desempenho e
a operacdo otimizada da ETAR em relacdo a remocéo de SST e CBOs. Em relagédo ao
azoto total, a ETAR ndo assegura de forma sistematica uma eficiéncia elevada, mas
apresenta um bom desempenho, face ao que o modelo consegue explicar para as
mesmas condic¢Bes operacionais.

Através do estudo de cenarios procurou-se encontrar alternativas de tratamento
eficientes e viaveis de remocao de azoto total, mas ndo se identificaram solugdes que
assegurassem decargas de azoto abaixo dos limites legais. Os melhores resultados que
se alcancaram para a remoc¢do deste contaminante estdo associados ao aumento das
taxas de recirculacdo interna do sistema pré-andxico existente e a uma configuracdo do
tipo Bardenpho de quatro estagios com alimentacao distribuida, em proporgdes iguais,
pelos dois estagios andxicos. Outras solucbes que envolvam tecnologias distintas podem
e devem ser equacionadas em projetos futuros que visem a melhoria de eficiéncia de
remocao de azoto da ETAR.

Palavras-chaves: Aguas residuais urbanas, lamas ativadas, modelacio matematica,
modelo ASAL3






Abstract

Modeling and simulation of wastewater treatment plants (WWTP) has been a
useful tool to improve design quality and operating efficiency of these treatment
facilities.

This study aimed at building a mathematical model of the principal Braganca
WWTP, especially focusing on its activated sludge biological process, to evaluate,
understand and optimize its performance. The model was created on the WRc STOAT
5.0 simulation environment. The activated sludge process was described by the
reference model ASALS3.

The model was calibrated and validated based on the 2015 experimental data
obtained under the framework of the analytical control program of the WWTP. The
model was still used to evaluate the quality of the effluent in response to affluent
flowrate and composition changes, operational condition modifications and other
treatment alternatives.

The model seemed to be fairly appropriate in describing the monthly evolution of
the final effluent of the WWTP for the Total Suspended Solids (TSS) and Biochemical
Oxygen Demand (BODs) parameters, exhibiting however a tendency for
underestimating TSS and BODs concentrations in 1,5 and 3,5 mg/L, respectively.
Regarding the Total Nitrogen, simulated values approached the real values only when
the internal recirculation rate was increased to 400%, a factor about four times higher
than the mean operacional internal recirculation.

Simulated values showed and reinforced the good performance and operation of
the WWTP concerning the removal of TSS and BOD:s. In relation to Total Nitrogen, the
WWTP does not sistematically ensure high efficiency, but it shows a good performance
when compared with the model description, under the same operacional conditions.

Modeling scenarios were studied in order to find effective and viable treatment
alternatives to improve Total Nitrogen removal, but any studied solution was able to
produce a final effluent with nitrogen levels below the legal limits. The best results were
linked not only to the increasing of internal recirculation rates of the existing pre-anoxic
system, but also to a four stages Bardenpho configuration type with the feed equally
distributed through the two anoxic stages. Others solutions involving new technologies
should be envisaged on future projects, in order to increase the nitrogen removal
efficiency of the WWTP.

Key Words: Urban wastewater, activated sludge, mathematical modeling, ASAL3
model






Indice Geral

RESUIMO ...ttt e bt e b b e e s bb e e e be e e e nbe e e enneas I
N 0L - Tod S ST RTRRPPRTRSR ii
INAICE GRIAL .....vovveceeeeesee ettt e et s sttt en ettt v
INAICE 08 TADEIAS .......vevevece ettt sttt en st vii
TNAICE U8 FIGUIAS ...ttt ettt viii
INAICE A8 QUAAIOS ...ttt e ettt ettt ettt ettt ee e e iX
I L0 (0o o Lo SRS 1
1.1, ENQUAATAMENTO. .....eiiiiiiiieieie ittt bbbttt 1
1.2, ODJEUIVO ...ttt 3
1.3 ESEIULUNA ..ottt ettt sttt et et e e e e e e tee s 3
2. AguAas ReSIAUAIS UMDANES ............c.ovuieeeieeiiieeeieeee sttt 5
2.1. Caracteristicas das &guas residuais Urbanas ...........ccoceoeovrennieniencisc s 5
2.1.1 Principais Constituintes € Efit0S .........ccovvririeieniniseeeeeee s 5
2.1.2. Principais Parametros Fisico-Quimicos e Microbiol0gicos ............cccccoveunee. 7
2.1.3. Composicao Tipica das Aguas ReSIAUAIS ...........ccceveveeverireeerceereieeeeseeienenes 12
2.3. Quadro Legal Relativo as Descargas de Aguas Residuais................cccocve...... 13
3. Tratamento de Aguas Residuais Urbanas............co.c.evercereeerereeseeeseeeseeiesessseeseseesens 15
3.1. Descricdo Geral de um Sistema Tipo de Tratamento de Aguas Residuais....... 15
3.2. Sistema de Tratamento Biologico de Lamas Ativadas............cccccccvveveeviernenne. 18
3.2.1. Estrutura @ FUNCION@MENTO.......oceiiiiiiiiie it 18
3.2.2. OPEragao 00 PrOCESSO ......cciuieiiriiiiiieiesiiesieenie s sie et see et sae e sree e 20
3.3. Sistemas Combinados de Remoc&o Bioldgica de Nutrientes...........c..cccevvnene 22
3.3.1. RemocGa0 BiolOgiCa 08 AZOTO........ccceieiiieiieieiese e 22
3.3.2. Remocao Biologica do FOSFOr0.........cccoviieieiieiecececeeeee e 27
4. Modelagéo do Tratamento Bioldgico de Lamas Ativadas............cccoevvreiencienennnnn 29
4.1. O Processo de MOGEIAGED .........ccuviirieieieiee e 29
4.2 M0odelos de Lamas ALIVAOAS ........ccoreiirrieiieiie e 30
4.2.1. MOAEIOS ASM ...ttt 31



A.2.2. MOARIOS ASAL ... 34

4.2.3. Modelos de Sedimentagio SECUNTAITIA. .........ccceeriririienieinereeeee e 36
4.3. Ambientes de SIMUIACAOD ...........coiiiiiiiiieec e 37
5. Material € MELOUOS.........ucierieieie ettt 39
5.1. Breve Descrido MetodolOgICa ..........covrverieieiiiiiiee e 39
5.2. Caracterizagdo do Sistema de Estudo — ETAR de Braganga.............c.cccccvveene 39
5.2.1 Operagdes e Processos Unitarios da ETAR.........cccocvviieieieienese e 39
5.2.2. Funcionamento Global da ETAR ... 43
5.2.3. Caracterizacdo do Afluente & ETAR ......cccoiiiiiiiiie e 44
5.3. Construcéo do Modelo da ETAR de Braganga ...........c.cooveveieienencienencnnnns 45
5.3.1. Modelo Global da ETAR de Braganca ..........cccccoererenenieiieienese e 46
5.3.2. Configuragéo e Calibrag8o do Modelo ... 47
5.4. Avaliacdo dos Resultados do Modelo ..........cccooeiiiiiiniiiiiec s 52
6. RESUITAU0S € DISCUSSAOD. ... ccuveuierieeiteite sttt ettt 54
6.1. Avaliacdo do desempenho da ETAR ... 54
6.2. Resultados da Calibracdo do Modelo............cccceeveiieie i 56
6.3. Avaliacdo do Comportamento Simulado da ETAR ........c.ccoevvieieececieeee, 57
6.4 ANALISE 0B CENAIIOS. ...cuiiiieiieiieie et eneas 61
7. CONSIABIAGOES FINAIS ......eivieiieiieieieee bbb 69
ST ) (=] €= 0o - SRS SSRSS 71
0. AANIEXOS ..ttt bRt E et bt R et e b e e bt e nn e ar e e reeenre e 77

Vi



Indice de Tabelas

Tabela 1 — Informagéo relativa ao afluente bruto da ETAR de Braganga...................... 45

Tabela 2 - Pardmetros estatisticos calculados para avaliar a a qualidade dos valores

simulados com base nos dados experimentais de junho de 2015. .........cccccocvvevieiierieenen. 57

Tabela 3 - Parametros estatisticos calculados para avaliar a qualidade dos valores
simulados do efluente final da ETAR de Braganca, para diferentes meses de 2015. .... 59

Tabela 4 - Resultados da influéncia da variacdo do caudal e das concentracdes do
afluente na qualidade do efluente final da ETAR..........cccooieiieiicie e 62

Tabela 5- Resultados da influéncia da recirculagdo de lamas na qualidade do efluente
L Es U F= B N USSR 63

Tabela 6- Resultados da influéncia da recirculacdo interna na qualidade do efluente
FINAL 0B ETAR. ..ottt b e bttt ettt st besbeene s 63

Tabela 7 - Resultados da influéncia dos niveis de Oxigénio Dissolvido do reator
aerobio na qualidade do efluente final da ETAR. .....cocooeiiiiiicecceeeee e 64

Tabela 8 - Concentracdes simuladas de SST, CBO5, NH4*-N, NO3™-N e Nt do efluente

final da ETAR para um sistema de lamas ativadas convencional do tipo CSTR........... 67

Tabela 9 - Matriz de Petersen para 0 modelo ASM1 — estequiometria e taxas de
processos (adaptado de Metcalf & Eddy, 2003).......cccveveiierreienieneeie e 78

Tabela 10 - Valores tipicos para os parametros cinéticos e estequiométricos do modelo
ASML, para pH neutro e aguas residuais domésticas (adaptado de Metcalf & Eddy,
P00 ) OSSP 79

vii



Indice de Figuras

Figura 1 - Esquema de uma ETAR urbana com tratamento preliminar, primario, secundario e
LT (ol T g o TSRS 16

Figura 2 - Esquema de tratamento por lamas ativadas (adapatado de Metcalf & Eddy, 2003). 19

Figura 3 - llustracdo esquematica das etapas de remocéo bioldgica de azoto...........ccceerueuenee 23
Figura 4 - Processo de remogéo bioldgica de azoto Ludzack—Ettinger (LE) (adaptado de
Metcalf & Eddy, 2003). .....cceeiririeieieiieieriertest ettt sttt 25
Figura 5 - Processo de remoc&o biol6gica de azoto MLE (adaptado de Metcalf e Eddy, 2003).
..................................................................................................................................................... 25
Figura 6 - Processo de remocéo bioldgica de azoto Whurmann (adaptado de Metcalf e Eddy,
100 ) TR TSRS 26
Figura 7 - Processo de remocéo bioldgica de azoto Bardenpho (adaptado de Metcalf e Eddy,
1010 ) RSO SRSRRS 26
Figura 8 - Metabolismo das PAO em condicGes anaerdbias e andxicas (Smolders et al., 1994).
..................................................................................................................................................... 28
Figura 9 - ConfiguracGes de remocéo bioldgica de fosforo: a) Phoredox; b) Phostrip. (adaptado
de Metcalf € Eddy, 2003). .....coeririeieirieeerieriesteee ettt 28
Figura 10 - Esquema dos processos envolvidos e as interligacdes entre os componentes do
modelo ASM1 (adaptado de Petersen et al., 2002). .......c.cceeerireninieneieieeeeerese e 32
Figura 11 - Diagrama linear da ETAR Braganca (adaptado de Aguas do Norte)..................... 40
Figura 12 - Detalhes fotogréficos da ETAR de Braganca: A. Obra de entrada; B. Decantador
PEIMAITO. c..tetietieee ettt b ettt b etk e s b et e b et et et e b e ebe st eneenene 41
Figura 13 - Detalhes fotograficos do sistema biolégico da ETAR de Braganca: A.Tanque
anoxico; B. Tanque de arejamento; C. Decantador SECUNCArIO..........ccvevveeeeresrenrerierierieeeeeneens 42
Figura 14 - Detalhes fotograficos da ETAR de Braganca: A. Digestor Anaerobio; B.

(€T o] 0 l=10 (o W OF 1Y/ (o] T [=T = To o] SRS 42
Figura 15 - Vista panordmica da ETAR de Braganca. ........ccccceerereereeieeneneneneseeneeseeeeeenes 43
Figura 16 - Modelo em WRc STOAT da ETAR Braganca. ........cccceeveeeerenenenenieneeneeeeeenes 47

Figura 17 - Variacdo mensal das concentracdes de CBOs, CQO, Azoto Total e SST do afluente
e efluente e das respetivas eficiéncias de tratamento da ETAR de Braganga, para 2015 ........... 54

Figura 18 - Comparacéo entre os valores simulados e os reais de SST e CBOs do efluente final
da ETAR, para diferentes dias do més de junho. Os valores globais do més também séo

Y0 1St - To [0 LTSRS 56
Figura 19 — Comparacéo entre valores simulados (simulagdo 1, simulagdo 2) e valores reais de
SST, CBO:s e azoto total do efluente final da ETAR, para diferentes meses de 2015................. 58

Figura 20 — Qualidade do efluente final da ETAR obtida por simulacéo de 4 configuracGes do
tipo Bardenpho de 4 estagios (B1, B2, B3 e B4), por simulagGes do sistema Ludzack-Ettinger
existente (S1, S2 e S3) e por monitorizacdo do sistema real, para diferentes meses de 2015..... 66

Figura 21 - Diagrama do modelo criado para estudar o comportamento de configuragdes do tipo

Bardenpho 08 4 EStAJIOS. .....eveeeieiereeieise ettt sttt se st sttt et e n e neeneens 82
Figura 22 - Diagrama do modelo criado para estudar o comportamento de ma configuracédo de
lamas ativadas CONVENCIONAL. ..........cooiiiuieiee ettt ettt e e 82

viii



Indice de Quadros

Quadro 1 - Constituintes presentes nas aguas residuais urbanas e efeitos associados (baseado
em Henze € ComMeau, 2008) .......cccveiuieieriieierieiteeteste et e e e et e et e s reebestesraesbesreenaesreenaesreesnenrens 6

Quadro 2 - Principais constituintes das aguas residuais urbanas (Henze e Comeau, 2008). ..... 12
Quadro 3 - Composicao fisico-quimica tipica de aguas residuais urbanas nao tratadas de

Portugal (MONTE, 2010) .....eciiiiieieieiteeierieeteete st eeeste st e e e resea e tesraenbesteessessesssessessesnsesseesaensens 13
Quadro 4 - Valores limite de emisséo na descarga de aguas residuais (Decreto-lei n° 152/97).14
Quadro 5 - Modelos utilizados na simulagéo do tratamento de aguas residuais..............c.c.c.... 31
Quadro 6 - Principais diferencas entre 0s modelos ASAL (WRC, 5.0.2). ...ccoevverereneneeecnnenne. 34
Quadro 7 - Parametros operacionais médios para o periodo estudado (janeiro a outubro de

2005). oottt ettt ettt et et et e et et Re et e R et e R e te st e te st ete e ete e esenaeseees 44
Quadro 8 - Informacéo relevante para a calibragdo do modelo. .........cccecvvveririineneneneeee, 48
Quadro 9 - Quantificacdo dos parametros utilizados no modelo. ........ccoccveevverceerinceerrreeee, 50
Quadro 10 - Pardmetros estatisticos utilizados na avaliagéo dos resultados simulados............. 53
Quadro 11 - Variaveis de estado do modelo ASAL3 (WRC, 5.0.2). ...ccovvvecieveeeecieeeeeceeee, 81
Quadro 12 - Pardmetros do modelo ASAL3 (WRC, S.0.8).....ccoerirrereieininenenieneeseeeeeieeieees 81






1. Introducéo

1.1. Enquadramento

Os sistemas aquaticos ndo devem ser usados como um recetor direto, ou indireto,
de descargas de poluentes, de modo a ndo se tornarem num fator de risco para a saude
humana, nem colocar em causa a sobrevivéncia dos organismos que nela vivem e de
todos os seres vivos que destes dependem (UNEP, 2010). Hoje existe uma consciéncia
generalizada ou quase generalizada desta realidade, porém a preocupacdo com a
qualidade e o destino das aguas depois de utilizadas (4guas residuais) apenas surgiu no
século XIX, quando algumas populagcdes comecaram a reutiliza-la, e somente no final
do século XX surgiu uma abordagem sanitéria orientada para o tratamento deste recurso
natural (Metcalf e Eddy, 2003).

As aguas residuais domésticas, urbanas e industriais contém uma elevada carga
de poluicdo de natureza quimica como compostos organicos, nutrientes, substancias
toxicas e agentes patogénicos (Henze e Comeau, 2008). Por esta razdo, antes de serem
descarregadas nos meios hidricos, devem ser recolhidas por um sistema de drenagem e
encaminhadas para estacBes de tratamento especializadas, capazes de eliminar ou
reduzir a carga de material indesejavel presente na agua, como esta estabelecido na
Directiva Tratamento de Aguas Residuais Urbanas, adotada em maio de 1991 (Diretiva
91/271/CEE).

Uma estacdo modelo de tratamento de &guas residuais (ETAR) integra um
conjunto de operacGes fisicas e processos quimicos e bioldgicos envolvidos na
purificacdo dessas aguas, convertendo-a num fluxo material in6culo ou menos
prejudicial para o ambiente e para 0 Homem. Os processos de natureza fisica visam
sobre tudo a remocdo de sélidos grosseiros, sedimentaveis e coloidais do efluente. Nos
processos bioldgicos, o contetdo organico e os nutrientes do efluente sdo convertidos
em dioxido de carbono, azoto e material celular (fragdo particulada). O material celular
produzido durante o tratamento pode ser igualmente removido por meio de processos de
separagdo fisica como a sedimentacao (Metcal e Eddy, 2003; WEF, 2005).

Os processos bioldgicos mais conhecidos sdo os designados por lamas ativadas,
leitos percoladores e as lagoas arejadas (Cheremisinoff, 1996; Russel, 2006). Entre

estes, 0 processo de lamas ativadas € o mais usado e popular. Nos seus mais de 100 anos



de historia, este processo de oxidacao aerobia, foi desenvolvido para remover o carbono
orgénico. Atualmente tem sido adaptado & remoc¢do bioldgica de nutrientes (azoto e
fésforo) (Gujer et al., 1995; Henze et al., 1999) para atender aos limites de descarga
mais apertados e responder a crescente magnitude e complexidade das cargas de
contaminacdo das aguas residuais. Os processos de lamas ativadas modernos sdo muito
confidveis, produzem efluentes de alta qualidade e sdo considerados a forma mais eficaz
na remocao de materiais organicos das aguas residuais (Hulsbeek et al.. 2002; Metcal e
Eddy, 2003).

O tratamento bioldgico, por lamas ativadas ou por outros processos, é todavia
influenciado por varios fatores que alteram o funcionamento e a eficiéncia do processo,
como a temperatura, pH, oxigénio dissolvido (OD), entre outros, e geralmente é dificil
perceber onde esta efetivamente o problema (Haller, 1995; WEF, 2005). Nos ultimos 20
anos, o conhecimento e a compreensdo do tratamento de aguas residuais tem sofrido
avancos significativos e tem-se afastado das abordagens mais empiricas para se
aproximar de abordagens mais assentes nos principios de base que envolvem a quimica,
a microbiologia, engenharia fisica e de bioprocessos e a matematica. Muitos destes
avancos tém amadurecido a medida que se tém codificado em modelos de simulagédo
matematica com recurso a computadores (Loosdrecht et al., 2015). De facto, a
modelacdo e simulacdo matematica dos sistemas de tratamento de aguas residuais tém
contribuido de forma indelével para a compreensdo, a concecdo e otimizacdo do
funcionamento de estacdes de tratamento de aguas residuais por lamas ativadas ou por
outros processos (Maurer e Gujer, 1998; Gujer, 2006).

Atualmente existe um conjunto de modelos matematicos capazes de simular
dinamicamente os processos envolvidos numa ETAR, como também os fatores que 0s
afetam consideravelmente, auxiliando ndo s6 na fase de projeto, mas também na fase de
exploragdo (Gernaey et al., 2004; Loosdrecht et al., 2015). Os mais usados e mais
conhecidos sdo de longe os modelos ASM (Activated Sludge Models) (Stokes et al.,
2000; Gernaey et al, 2004). Outra tipologia de modelos reportada na literatura sao os
modelos ASAL (Jones, 1978, cit. em Gernaey et al, 2004) e o TUDP (van Veldhuizen et
al., 1999). A maior parte destes modelos sdo capazes de simular a remogédo de matéria
organica, de azoto e de fésforo por métodos biologicos e fisico-quimicos (Gernaey et
al., 2004; Sochacki, 2008) e, independentemente das diferencas que os caracterizam,

tém-se revelado muito Uteis na avaliagcdo do desempenho dos sistemas de tratamento.



1.2. Objetivo

O presente estudo visa avaliar o tratamento bioldgico da ETAR urbana de
Braganca, com recurso a uma ferramenta de modelacdo, procurando melhorar o
conhecimento dos processos bioldgicos e ainda identificar condi¢fes que possam
melhorar o desempenho da mesma.

A consecucdo deste objetivo implicou o desenvolvimento de um modelo de
simulacdo da ETAR, com particular atencdo para o seu tratamento bioldgico, para a
calibracéo e validacdo do modelo, através de dados de monitorizacdo do sistema real, e
para a analise de situacOes especificas relacionadas com alteragdes das caracteristicas do
afluente, alteracGes das condicGes operacionais e avaliagdo de alternativas de tratamento

distintas.

1.3. Estrutura

A presente dissertacdo esta estruturada em sete capitulos.

O capitulo 1 corresponde a introducdo, com um breve enquadramento do tema em
estudo, apresentando também os objetivos do trabalho e a estrutura do mesmo.

O capitulo 2 é dedicado as aguas residuais urbanas, em particular as principais
caracteristicas fisicas, quimicas e bioldgicas das dguas urbanas e faz-se ainda uma breve
referéncia ao quadro legal relativo as descargas de aguas residuais nos recetores
ambientais.

O capitulo 3 explora alguns aspetos gerais e especificos dos métodos e sistemas
tipo de tratamento de aguas residuais, dando especial énfase ao processo bioldgico de
tratamento por lamas ativadas na sua configuracdo convencional e integrado nos
sistemas combinados de remocéo de matéria organica, azoto e fdsforo.

O capitulo 4 é dedicado a modelacdo matematica do tratamento de aguas
residuais, mais particularmente dos sistemas de lamas ativadas.

O capitulo 5 concentra-se na descricdo metodologica, incluindo a caracterizacéo
da ETAR em estudo e a etapa de construgdo, calibracdo e validacdo do modelo de

simulacdo do tratamento de aguas residuais.



O capitulo 6 apresenta os principais resultados das analises dos dados
experimentais e simulados, incluindo o estudo de varios cenarios que nos permitem
compreender melhor a influéncia de alguns fatores no desempenho da ETAR do estudo.

No capitulo 7 sdo apresentadas as considerac@es finais do estudo realizado.



2. Aguas Residuais Urbanas

Aguas residuais sdo todas as aguas rejeitadas ap0s terem sido utilizadas para os
mais variados fins. As aguas residuais transportam uma quantidade apreciavel de
matérias poluentes, que se ndo forem retiradas podem degradar a qualidade das adguas
dos rios, pondo em causa ndo s6 toda a fauna e flora caracteristicas desses meios, mas
também, todas as utilizagdes/funcbes atribuidas a esses meios, como sejam, a
piscicultura, a utilizacdo balnear, entre outras.

Em funcdo da sua origem podemos classificar as aguas residuais em trés tipos: as
domeésticas, as industriais e as urbanas. Segundo o Decreto-Lei n.° 152/97, de 19 de
Junho, “Aguas residuais domésticas” sdo as aguas residuais de servigos e de
instalacBes residenciais, essencialmente provenientes do metabolismo humano e de
actividades domésticas; “Aguas residuais industriais” sdo as éguas residuais
provenientes de qualquer tipo de actividade que n&o possam ser classificadas como
aguas residuais domésticas nem sejam aguas pluviais; e “Aguas residuais urbanas”
sa0 as aguas residuais domésticas ou a mistura destas com aguas residuais industriais
e ou com aguas pluviais.

Neste capitulo serdo apresentadas as principais caracteristicas fisicas, quimicas e
bioldgicas das &guas residuais urbanas, incluindo informacgdo tipica sobre a os seus
principais constituintes e composicdo, e faz-se ainda uma breve referéncia ao quadro

legal relativo as descargas de dguas residuais nos recetores ambientais.

2.1. Caracteristicas das aguas residuais urbanas

2.1.1 Principais Constituintes e Efeitos

As aguas residuais urbanas sdo constituidas em média por 99,9% de agua e por
0,1% de solidos que representam a carga poluente da agua residual (Drinan, 2001). As
aguas residuais contém ainda gases dissolvidos, nomeadamente o gas sulfidrico, que em
condicBes séticas pode causar algum incémodo devido ao cheiro nauseabundo que
emana (Drinan, 2001; Henze e Comeau, 2008).

Os solidos encontram-se nas aguas residuais como matéria dissolvida (sélidos
dissolvidos) ou como matéria em suspensao (solidos suspensos), podendo ambas ser de

natureza organica e inorganica. Os sélidos suspensos podem ainda ser classificados em



sedimentaveis, flotaveis ou coloidais. As suas concentracdes fornecem informacdes
Uteis para as caracteristicas das aguas residuais e para o controlo dos processos de
tratamento.

O Quadro 1 apresenta uma lista dos principais constituintes das aguas residuais

urbanas e dos efeitos que lhe estdo associados.

Quadro 1 - Constituintes presentes nas aguas residuais urbanas e efeitos associados (baseado em Henze e
Comeau, 2008)

Constituintes das Aguas Residuais Riscos/Efeitos
Materiais organicos Hidratos de carbono, Consumo de oxigénio dissolvido,
biodegradaveis proteinas, lipidos morte de peixes e odores
Detergentes, pesticidas, 6leos . . . .
o . B Efeitos tdxicos, inconveniéncias
Outros materiais organicos e gorduras, solventes, fendis, | =~ ) y
) inestéticas, bioacumulagdo
cianetos
] ] Eutrofizagéo, consumo de oxigenio
Nutrientes Azoto e fésforo ) .
e efeitos toxicos
Metais Hg, Pb, Cd, Cr, Cu, Ni Efeitos tdxicos e bioacumulagéo
Outros materiais inorganicos Acidos e bases Corrosdo e efeitos toxicos
Elementos radioativos Efeitos tdxicos e de acumulagdo
Microorganismos Bactérias patogénicas e virus | Doengas infeciosas varias
. o Cheiros e sabores desagradaveis,
Gases Gas sulfidrico, outros ) .
efeitos toxicos

Entre a matéria organica presente numa agua residual bruta encontram-se 0s
hidratos de carbono, a lenhina, as gorduras, os sabfes, os detergentes sintéticos, as
proteinas e os seus produtos de decomposi¢do, assim como varios produtos quimicos
organicos naturais e sintéticos a partir dos processos industriais (Ellis, 2002). A matéria
organica pode ser biodegradavel e ndo-biodegradavel, sendo alguns destes ultimos da
familia dos compostos organicos persistentes (PAHs, PCBs and PCDD/Fs) (EC, 2001).

Os nutrientes de maior relevancia sdo o azoto e o fosforo por causarem o
fenomeno da eutrofizacdo dos sistemas aquaticos com a consequente deplecdo do
oxigénio dissolvido e também pelo facto de algumas formas de azoto (azoto amoniacal)
serem tdxicas para os peixes (Brinkman, 2009).

No que concerne as substancias inorganicas, destacam-se eventualmente as areias

e 0s constituintes potencialmente toxicos, tais como os sulfatos, os cloretos, os




pesticidas, os herbicidas, os fenois e 0os metais pesados (e.g. arsénio, cadmio, cromio,
cobre, chumbo, mercurio, zinco, entre outros) (EC, 2001).

Outros contaminantes de elevada preocupagdo para a satude humana e que podem
estar presentes em aguas residuais urbanas em niveis elevados e que sobrevivem por
longos periodos de tempo sd0 0S micro e macroorganismos patogénicos como 0s Virus,

bactérias, protozoarios e helmintas (Henze e Comeau, 2008).

2.1.2. Principais Parametros Fisico-Quimicos e Microbiologicos

A caracterizacdo das aguas residuais concentra-se sobretudo nos parametros de
qualidade que afetam a qualidade do meio recetor. Alguns dos mais relevantes sédo

descritos de forma sumaria a seguir.

Temperatura

A temperatura € um parametro de grande importancia, pela influéncia que tem na
velocidade das rea¢fes quimicas, na solubilidade dos gases, na taxa de crescimento dos
microrganismos, entre outras. Varia com as estacfes do ano, elevacdo, localizacdo
geogréfica e condicBes climaticas e é influenciada pelo fluxo da agua, vegetacdo,
entrada de agua subterranea e efluente de atividades industriais.

Regra geral, a velocidade de crescimento microbiano duplica a cada 10 °C de
aumento da temperatura do meio, até um valor de temperatura considerado limitante.
Uma grande parte dos microrganismos presentes na lama ativada do tratamento
secundario de efluentes sdo mesofilicos, i.e., desenvolvem-se otimamente a
temperaturas entre 15 e 35 °C, mas a temperatura mais adequada a um funcionamento

estavel do tratamento por lamas ativadas é de 38 °C (Jorddo, 2012).

Cor

A cor é normalmente distinguida entre cor aparente e cor verdadeira. A cor
aparente é a coloracdo da agua tal como ela se apresenta, isto €, com todas as materias
em suspensdo. A cor verdadeira € aquela que a agua apresenta quando removidas as
matérias em suspensdo. O facto de uma agua se apresentar limpida, ndo significa que ela
esteja isenta de produtos tdxicos ou perigosos.



Turbidez

A turbidez é a medicdo da resisténcia da dgua a passagem da luz, por particulas
em suspensdo de diferentes tamanhos e origens. Entretanto, ndo se pode relacionar
unicamente a turbidez com a presenga de particulas na &gua, pois sdo varios os fatores
que interferem na absorcédo e na reflexdo da luz, como o tamanho das particulas, a sua
forma geométrica e a sua coloracao.

Os parametros cor e turbidez ndo sdo normalmente utilizados em problemas
relativos as aguas residuais, sendo mais usadas as medidas diretas dos valores de sélidos
em suspensdo e solidos dissolvidos, pois as faixas de concentracdo de sélidos séo

elevadas, obtendo uma precisdo elevada na analise gravimétrica.

Solidos Totais e Sélidos Volateis Totais

A concentracdo de solidos totais numa agua € definida como a matéria que
permanece como residuo apos evaporacdo a 105 °C. Os sélidos totais ap0s filtracdo
podem ser divididos em sélidos em suspensao e sélidos filtraveis. Os solidos suspensos
correspondem aos solidos que ndo passam por um filtro de fibra de vidro ou membrana
milipore, de 0,45 um de diametro de poro. Os solidos dissolvidos sdo os que passam
através de um filtro de fibra de vidro ou membrana milipore, de 0,45 um de poro. Os
solidos coloidais incluem as particulas, com didmetros compreendidos entre 0,01 e 1
KUm que possuem uma carga elétrica superficial de grandeza variavel e, regra geral, de
sinal negativo, que, por sua vez, atraem para a sua superficie catides presentes em
solucdo. As fracbes suspensa e dissolvida podem ser ainda dividas na fracdo volatil
(equivalente a fracdo orgénica) e na fracdo fixa (equivalente & fracdo inorganica)
(Sousa, 2001).

Condutividade Elétrica

A condutividade elétrica mede a capacidade que a agua tem de transmitir corrente
elétrica, e estd diretamente relacionada com a concentracdo de espécies ionicas
dissolvidas, principalmente inorgéanicas. Quanto maior for a quantidade de i0es
dissolvidos, maior serd a condutividade elétrica da dgua. Esse parametro ndo determina,

especificamente quais os iGes que estdo presentes numa amostra de agua, mas contribui



para possiveis reconhecimentos de impactos ambientais que possam ocorrer nos COrpos
hidricos ocasionados por langamentos de residuos industriais, mineracao, esgotos, entre
outros (Vieira, 2015).

pH

O termo pH é usado para expressar o grau de acidez ou basicidade de uma
solucéo, ou seja, € 0 modo de expressar a concentracao de hidrogenides numa solucao.
As medidas de pH sdo muito importantes, pois fornecem varias informacdes sobre a
qualidade da &gua. O pH pode refletir o tipo de solo por onde a &gua percorre, como
também a origem de uma descarga. Um pH muito &cido ou muito alcalino, geralmente
estd associado a descargas industriais. O valor de pH é também um pardmetro
importante para a composicdo dos indices de qualidade de aguas, os critérios de
qualidade fixam o pH entre 6 e 9 (Machado, 2014).

Segundo Jorddo (2012), condi¢bes anormais de pH no processo de tratamento
bioldgico podem implicar uma significativa reducdo de compostos organicos presentes
no efluente em tratamento. Por outro lado, a situacdo pode levar ao crescimento de
bactérias desfavoraveis ao bom desempenho do processo.

O valor do pH para o tratamento bioldgico por lamas ativadas devera estar entre
6,0 e 8,0. Para valores entre 3,0 e 5,0, havera formacéao de fungos e ma sedimentacéo da
lama. Ja no caso de valores entre 8,0 e 10,0, a transparéncia da dgua sera comprometida,

com lama de aparéncia amarelo-acastanhada (Barcellos e Carvalho, 2010).

Alcalinidade

A alcalinidade representa a capacidade que um sistema aquoso tem de neutralizar
acidos que lhe sdo adicionados. Esta capacidade depende de alguns compostos,
principalmente bicarbonatos, carbonatos e hidroxidos. Segundo Koch (2010), aguas
altamente alcalinas tém uma grande capacidade tampdo, ou seja, a agua pode manter o
pH estavel com a adicéo de acido. A alcalinidade em aguas é benéfica, pois minimiza as
alteracbes de pH, reduz a toxicidade de varios metais e providencia nutrientes

carbonatados as plantas aquaticas que deles necessitem (Weiner, 2000).



Oxigénio Dissolvido (O.D.)

A determinacdo do oxigénio dissolvido (O.D.) é de grande importancia para
avaliar as condi¢Ges naturais da agua e detetar impactos ambientais, como a
eutrofizacdo e outros fendmenos com origem em descargas organicas. Varia em funcao
da temperatura e com a pressao atmosférica. O oxigénio dissolvido também €é uma
variavel extremamente importante do ponto de vista ecoldgico, pois é necessario para a
respiracdo da maioria dos organismos aquatico.

Geralmente, o oxigénio dissolvido sofre uma reducdo total ou parcial, quando a
agua recebe grandes quantidades de substancias organicas biodegradaveis, uma vez que
quanto maior a quantidade de matéria organica, maior o nimero de microorganismos
decompositores e, consequentemente, maior o consumo de oxigenio (Machado, 2014).

O teor em oxigénio dissolvido na massa de efluente e o teor de solidos suspensos
presentes no processo de arejamento sdo também fatores criticos. O processo
metabdlico varia consoante a presenca ou auséncia de oxigénio dissolvido no meio,
sendo o oxigénio indispensavel a degradacdo aerdbia microbiana da matéria organica,
de modo a criar produtos finais fortemente oxidados (Pelczar et al., 1981).

Como regra geral, devera ser garantido um teor em oxigénio dissolvido de 1-2
mg/L, no entanto, deve ser feito o0 ajuste da concentracdo de oxigénio, ou seja, da

intensidade de arejamento, em funcéo das condic¢bes processuais (Jorddo, 2012).

Caréncia Quimica e Bioquimica de Oxigénio

A matéria organica é o principal poluente da maior parte das aguas residuais.
Tradicionalmente, a matéria organica € medida indiretamente através dos parametros
Caréncia Quimica de Oxigénio (CQO) e Caréncia Bioguimica de Oxigénio (CBO).

A CQO representa a quantidade de oxigénio necessaria para oxidar quimicamente,
em condicBes de referéncia, a matéria orgénica presente numa amostra de agua. Para
este efeito, o oxigénio equivalente a matéria organica é medido pela utilizacdo de um
agente oxidante quimico forte, como o dicromato de potassio (APHA-AWWA-WEF,
2005).

A caréncia bioguimica de oxigénio é uma medida do oxigénio consumido pelos
microrganismos na oxidacdo da matéria organica de uma determinada agua em

condicgdes aerobias. Como este processo de oxidacéo é lento, usa-se como parametro
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representativo do teor em matéria organica de uma agua, o valor da CBO ao fim de
cinco dias de incubacéo, a 20 °C, representada por CBOs?° ou simplesmente CBOs.
Ambos o0s parametros sdo muito utilizados na monitorizagcdo de sistemas de

tratamento de efluentes e na caracterizacdo de efluentes industriais.

Azoto

As formas mais comuns do Azoto nas aguas residuais sdo o0 azoto amoniacal
(NHs, NH4"), 0 azoto organico (N-organico), o nitrito (NO), o nitrato (NO5") e 0 azoto
molecular (N). Sob o ponto de vista analitico, 0 azoto é usualmente caracterizado em
termos de azoto total (N;), azoto Kjeldahl (Ntx), azoto amoniacal, nitritos (NO) e
nitratos (NOgs’). O azoto total engloba todos os compostos de azoto, sendo o parametro
mais utilizado para calcular sua quantidade em agua residual (Luizi, 2012).

A presenca de compostos oxidados de azoto numa amostra de &gua indica a
existéncia de poluicdo recente, pois essas substancias sdo oxidadas rapidamente na
agua, devido a presenca de bactérias nitrificantes. Por essa razdo, constituem um
importante indice da presenca de descargas organicas recentes. Nas aguas residuais, 0
azoto pode estar presente na forma particulada, coloidal ou dissolvida (WEF, ASCE,
EWRI, 2005).

Fosforo

Os compostos de fdésforo nas aguas residuais podem ter origem doméstica e
industrial, sendo proveniente de dejetos humanos, animais ou da utilizacdo de
detergentes. O fdésforo é um dos compostos que mais limita a vida dos organismos
aquaticos. A relacdo da concentracdo de fosforo total (Pt) com a concentra¢do de CBOs
em aguas residuais domesticas varia entre 3a 7% (Luizi, 2012).

O fosforo é encontrado nas aguas residuais principalmente como fosfato. O
fosforo total inclui todos os compostos de fésforo, sendo o pardmetro usado para avaliar

a qualidade das aguas residuais.
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2.1.3. Composicéo Tipica das Aguas Residuais

A composicdo das aguas residuais urbanas é determinada por vérios fatores,
nomeadamente pela localizacdo geografica, pelo clima, pelo nivel de desenvolvimento
tecnoldgico, pelo comportamento e estilo de vida dos habitantes, pelo quadro juridico-
legal, entre outros fatores (Henze e Comeau, 2008).

O Quadro 2 mostra o0s niveis tipicos dos principais constituintes de aguas residuais
para trés graus de contaminacdo distintos - elevada, média e fraca, muito associados a
localizacdo geografica e ao clima. Em paises aridos e semi-aridos, o baixo consumo de
agua tende a conduzir a uma producdo de aguas residuais bastante contaminadas. Ao
invés, em paises com maiores consumos de agua ha uma larga tendéncia para se
produzirem aguas residuais mais diluidas. O efeito da precipitacdo em locais com
sistemas de recolha unitarios tende ainda a diluir mais as aguas residuais. As infiltracdes
na rede e as descargas comerciais e industriais também podem interferir

significativamente com a carga de contaminacgéo das aguas residuais (Russel, 2006).

Quadro 2 - Principais constituintes das aguas residuais urbanas (Henze e Comeau, 2008).

Parémetro Unidades Elevada Média Fraca
ST mg/L 1200 720 350
SST mg/L 600 400 250
SSV mg/L 480 320 200
CQO total mg/L 1200 750 500
CQO solavel mg/L 480 300 200
CQO suspenso mg/L 720 450 300
CBO mg/L 560 350 230
AGV (como acetato) mg/L 80 30 10
Ntotal mg/L 100 60 30
Azoto amoniacal mg/L 75 45 20
Ptotal mg/L 25 15

Orto-fosfatos mg/L 15 10 4

As aguas residuais em Portugal estdo relativamente bem caracterizadas, porém
ndo existe uma base de dados Unica e organizada que permita conhecer de forma rapida
e com rigor a composicdo das mesmas. Todavia, de acordo com Monte (2010), a
composicgdo tipica das aguas residuais urbanas ndo tratadas, em Portugal, aproxima-se

bastante de um grau de contaminagdo media (ver Quadro 3).
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Quadro 3 - Composicéo fisico-quimica tipica de aguas residuais urbanas néo tratadas de Portugal
(MONTE, 2010)

Poluente Unidade |n\er\i/:é%:e Valor Tipico
Sélidos Totais (ST) mg/L 980 - 60 715
Caréncia Biogquimica de Oxigénio (CBOs) mg/L O, 444 — 1338 290
Caréncia Quimica de Oxigénio (CQO) mg/L O, 746 - 1946 608
Azoto Total (N-tot) mg/L N 53 - 88 60
Fdsforo Total (P-tot) mg/L P 35-13 8,5
Oleos & Gorguras mg/L 39 - 475 115

2.3. Quadro Legal Relativo as Descargas de Aguas Residuais

A crescente preocupacdo pelas questdes da contaminagdo dos sistemas aquaticos
que se verificou ao longo das Ultimas décadas foi acompanhado pela criacéo e aplicacdo
de um conjunto de medidas legais que procuram proteger o equilibrio dos recursos
hidricos.

Em Portugal, a Lei n.° 58/2005, 29 de Dezembro (Lei da Agua) em conjunto com
Decreto-Lei n° 77/2006, de 30 de Marco, que transcrevem a Diretiva-Quadro da Agua,
Diretiva 2000/60/CE, do Parlamento Europeu e do Conselho de 23 de Outubro de 2000,
vieram estabelecer as bases e o quadro legal para a gestdo sustentdvel das aguas
interiores, superficiais e subterraneas, das aguas de transicdo e das aguas costeiras,
visando prevenir a degradacao e proteger a qualidade das aguas, promover a utilizacdo
sustentavel da &gua e contribuir para a mitigacdo dos efeitos das cheias e das secas.

Neste contexto, o quadro legal nacional, definido pelos diplomas ja referidos
anteriormente e por outros como o Decreto-Lei n.° 226-A/2007, de 31 de Maio, da
Portaria n.° 67/2007, de 15 de Outubro, estabelece que o langamento das aguas residuais
no meio recetor proveniente de qualquer fonte ndo deverd provocar qualquer alteragdo
da qualidade daquele, que ponha em risco 0s seus usos. As aguas residuais devem ser
somente lancadas diretamente nos corpos recetores apds o devido tratamento e devem
cumprir os Valores Limite de Emissdo impostos pelo Decreto—Lei n.° 236/98, de 1 de
Agosto e/ou as normas de descarga definidas nos diplomas especificos para do setor de

atividade, que prevalecem sobre as normas gerais para 0s parametros por estes fixados.

13



De igual modo, o efluente de qualquer ETAR deve respeitar também os padrbes
de emisséo definidos com base no D.L. n.° 236/98, de 1 de Agosto assim como no D. L.
n.. 152/97, de 19 de Junho, antes e ser descarregado no meio recetor. O D. L. n.°
152/97, 19 de Junho estabelece as disposicGes legais relativas a recolha, tratamento e
descarga de aguas residuais urbanas no meio aquatico, procedendo a transposi¢do para o
direito interno da Directiva n.o 91/271/CEE, do Conselho, de 21 de Maio de 1991. O
Decreto-Lei n.° 236/98, de 1 de Agosto estabelece as normas, critérios e objetivos de
qualidade com a finalidade de proteger o meio aquéatico e melhorar a qualidade das
aguas em funcéo dos seus principais usos.

O Quadro 4 apresenta os limites dos principais padroes de lancamento de
efluentes de interesse para sistemas de tratamento de &guas residuais constantes do

diploma legal acima referido.

Quadro 4 - Valores limite de emissdo na descarga de &guas residuais (Decreto-lei n° 152/97).

Parametro Valor Limite (mg/L) Reducéo Minima (%)
CBOs 25 70-90
CQO 125 75
SST 35 70-90

2 (10.000-100.000 e.p.*)

1 (> 100.000 e.p.) 80

15 (10.000-100.00 e.p.)
10(> 100.000 e.p.)

*Um equivalente de populacdo (1 e. p.)»: a carga organica biodegradavel com uma caréncia bioquimica de oxigénio ao fim de

N 70 - 80

cinco dias (CBO 5) de 60 g de oxigénio por dia. A carga, expressa em e. p., sera calculada com base na carga média semanal
maxima recebida na estagdo de tratamento durante um ano, excluindo situagdes excepcionais, tais como as causadas por chuvas

intensas.

As licencas de descarga das ETARs devem ainda integrar outros parametros que
estdo estabelecidos no D.L. Além dos aspetos que ja foram referidos, segundo o D.L.
152/97, de 19 de junho, é necessario um tratamento mais exigente para ETARs, que
sirvam mais de 10 000 equivalentes populacionais (e.p.) e que descarreguem em zona
sensiveis, devendo efetuar tratamento terciario de forma a cumprir os limites de emisséo
estabelecidos para azoto total, fosforo total e outros pardmetros previstos no D.L.
236/98 de 1 de Agosto (e.g microorganismos patogénicos). As descargas efetuadas em
zonas ndo sensiveis apenas cumprem os limites dos parametros SST, CBOs e CQO do
Quadro 4.
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3. Tratamento de Aguas Residuais Urbanas

A finalidade do tratamento das &guas residuais € produzir um efluente liquido que
ndo cause danos nos ecossistemas recetores e que até possa beneficiar os cursos de agua
onde vai ser descarregado. Portanto, as EstacBes de Tratamento de Aguas Residuais
(ETARS) devem integrar uma sequéncia de opera¢@es/processos unitarios que visem
atingir esse resultado. O tipo de tratamento a que devem ser sujeitas as aguas residuais
deve ser avaliado tendo em conta o Decreto-Lei n.° 152/97, de 19 de Junho.

Neste capitulo apresentar-se-a alguns aspetos gerais e especificos dos métodos e
sistemas tipo de tratamento de &guas residuais, dando especial énfase ao processo
biologico de tratamento por lamas ativadas na sua configuragcdo convencional e

adaptado a remocdo conjunta de matéria organica carbonacea, azoto e fosforo.

3.1. Descricdo Geral de um Sistema Tipo de Tratamento de Aguas Residuais

Uma ETAR de &guas residuais urbanas compreende ou pode compreender um
vasto conjunto de operacbes e de processos organizados basicamente nas seguintes
etapas (USEPA, 1997; Drinan, 2001, Metcalf e Eddy, 2003; Gao et al. 2010)):

e tratamento preliminar, também designado por “obra de entrada” (e.g.

gradagem, desarenacéo e desengorduramento);

e tratamento primario (e.g. coagulacdo/floculacdo e sedimentacéo);

e tratamento secundario (e.g. processos bioldgicos de oxidacdo de matéria

organica carbonéacea);

e tratamento terciario (e,g, remogdo de nutrientes, a desinfecdo e operacGes de

refinacdo do tratamento (polimento da agua).

Além do tratamento do efluente liquido, a maior parte das ETARs dispdem de
processos de estabilizagdo de lamas resultantes do tratamento da fase liquida (e.g. lamas
priméarias e lamas secundarias), recorrendo frequentemente ao processo de digestdo
anaerdbia. Alem disso, ainda estdo equipadas com sistemas de desidratacdo das lamas,
sendo usual nesta etapa a utilizacdo de filtros de bandas.

Algumas das ETARs mais recentes integram ainda sistemas de aproveitamento do
biogas produzido na fase de digestdo anaerdbia. A Figura 1 apresenta de forma

esquematica uma ETAR urbana com os diferentes niveis de tratamento.
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Figura 1 - Esquema de uma ETAR urbana com tratamento preliminar, primério, secundario e terciério.

No tratamento preliminar ou pré-tratamento, as aguas residuais sao inicialmente
sujeitas a separacao dos solidos de maiores dimensdes usualmente através das operacdes
de gradagem e/ou tamisagem. Os sistemas mais modernos de tamisagem tém a
vantagem de separar sélidos de menores dimensdes do que 0s conseguidos pela
gradagem e ainda de os compactar e desidratar. Ap6s esta etapa inicial, o afluente segue
para as unidades de desarenacdo e desengorduramento. A desarenacao visa a remocao
de areias usualmente através de uma operacdo de sedimentacdo, sem que ocorra a
remocdo conjunta de sélidos organicos. O desengorduramento consiste na separacdo dos
6leos e gorduras (OG) por diferenca de densidade em relacdo a fracdo aquosa, atraves
da separacdo por gravidade ou flotacdo com ar. A “obra de entrada” integra ainda a
medicdo de caudal, consistindo, nos sistemas de tratamento mais recentes, num medidor
ultrassonico instalado sobre um canal Parshall.

Todas as operacOes da obra de entrada tém por finalidades a protecdo dos
dispositivos de transporte dos efluentes (bombas e tubulagdes), a protecdo das unidades
de tratamento subsequentes e protecdo dos corpos recetores (Silva e Carvalho, 2010).

Depois do pré-tratamento, as aguas residuais, com as suas caracteristicas
poluidoras quase inalteradas, avangam para o tratamento primario. Este € constituido
por operacdes fisicas ou por operacdes fisicas e processos quimicos. A opera¢do mais
frequentemente usada € a separacdo sélido-liquido por sedimentacdo. Esta operacéo &,
por vezes, coadjuvada pela adi¢do de agentes quimicos que asseguram a formacdo de
flocos sedimentaveis (i.e. através do introdugdo do processo de coagulacao/floculacéo).

Segundo Metcalf e Eddy (2003), o tratamento primario devera ser capaz de remover
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entre 90-95% de sdlidos sedimentaveis, entre 50% a 70% os Solidos Suspensos Totais
(SST) e entre 25% a 50% de CBO:s.

A etapa que se segue é o tratamento secundario. O tratamento secundario consiste
num processo biologico, atraves do qual a matéria organica carbonacea (poluente) é
consumida por microorganismos nos chamados reatores bioldgicos. Este processo leva a
producdo de biomassa microbiana que usualmente é removida em unidades de
decantacdo/sedimentacdo secundéria. A eficiéncia de um tratamento secundario pode
atingir ou ultrapassar 0os 95% em relacédo a remocéo de CBOs (USEPA, 1997).

Os processos biologicos mais importantes podem ser divididos em duas classes:
0S processos de biomassa suspensa, em que 0S microrganismos responsaveis pela
conversdo da matéria organica e outros constituintes da agua residual, gases e células,
sdo mantidos em suspensdo (lamas ativadas); e 0s processos de biomassa fixa, onde o0s
microrganismos, responsaveis pela conversdao da matéeria organica e outros constituintes
da agua residual, se encontram fixos a um meio de suporte inerte, como Sd0 0s
designados percoladores (Metcalf e Eddy, 2003; NSCF, 2004a; Wiesmann et al., 2007).

Uns e outros podem ser conduzidos em ambientes aerdbios ou anaerobios e
proporcionarem uma decomposicdo aerdbia, anoxica ou anaerObia, ou ainda uma
combinacdo destes (WEF, 2008). Nos processos aerobios a oxidacdo da matéria
organica é conduzida por microorganismos cujo metabolismo necessita de oxigénio
como aceitador de eletrdes. O oxigénio é fornecido por agitacdo mecénica ou por
difusdo de ar. Os processos anaerdbios consistem na estabilizacao de residuos feita pela
acdo de microorganismos, na auséncia oxigénio e de nitratos. A decomposi¢do anoxica
consiste na conversao bioldgica dos nitratos em azoto gasoso, na auséncia de oxigénio,
também chamado de desnitrificacdo (Silva e Carvalho, 2010).

Nos sistemas aerdbios de biomassa suspensa existem varios processos de
tratamento, mas o mais utilizado € o processo de tratamento de lamas ativadas. Estes
sistemas véo ser analisados de forma mais detalhada na sec¢édo seguinte.

O tratamento aerobio por biomassa fixa baseia-se na remog¢édo da matéria organica
da agua residual por acdo dos microrganismos. Quando a &gua residual entra em
contacto com 0s microrganismos, estes oxidam e removem a matéria organica. Os
microrganismos durante o processo fixam-se num meio de suporte, constituindo um
biofilme. A partir do crescimento do biofilme, as camadas mais profundas deixam de ter
acesso ao alimento, acabando por morrer, soltam-se do meio suporte e sdo levadas para

o decantador secundario, carregando a matéria organica consumida. O arejamento dos
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leitos percoladores pode ser realizado de forma natural ou mecéanica (Wiesmann et al.,
2007). O arejamento natural ocorre pela diferenca de densidade entre o ar do interior do
filtro percolado e o ar atmosférico. J& o arejamento mecénico é feito por um ventilador
posicionado na superficie do leito, sendo este é aconselhado para leitos com alturas
superiores a 12 metros e com material de suporte sintético.

O tratamento por biomassa fixa apresenta algumas vantagens em relacdo aos de
biomassa suspensa pelo facto de requererem menores necessidades energéticas,
envolver operacdes mais simples e assegurar um espessamento de lamas mais efetivo.
Como desvantagens, os leitos percoladores ndo apresentam eficiéncias de tratamento tdo
elevadas, produzindo um efluente de qualidade mais reduzida em termos de CBO e
SST, sdo mais sensiveis a temperaturas baixas e emanam odores mais fortes (Metcalf e
Eddy, 2003).

Os processos do tratamento tercidrio sdo muito diversificados. Além da
desinfecdo por adicdo de cloro, de ozono ou por acdo de raios UV, podem incluir a
filtracdo, a absorcdo por carvédo ativado a eletrodiélise, a osmose reversa e troca ionica
para a remocdo de soélidos inorganicos (Silva e Carvalho, 2010). A remocdo de
nutrientes, azoto e/ou fdsforo, considerados processos de tratamento terciario, serdo

descritos e discutidos na seccao 3.3.

3.2. Sistema de Tratamento Biologico de Lamas Ativadas

3.2.1. Estrutura e Funcionamento

O processo de lamas ativadas foi criado no primeiro quarto do século XX, no
Reino Unido, sendo o método de tratamento bioldgico de aguas residuais mais utilizado
em todo o mundo (Stypka, 1998; NSFC, 2004b). E um método de tratamento adequado
e muito eficaz, quando a contaminacdo da agua residual é de origem organica. Neste
processo, a matéria organica dissolvida e coloidal € convertida numa lama biologica que
pode ser removida por sedimentacdo (Cheremisinoff, 1996).

Existem diversas formas de operacionalizar o processo de lamas ativadas, com
diferencas a nivel do escoamento (continuo ou descontinuo), da hidraulica do sistema
(e.g. reator de mistura completa, tubular ou batch) e na forma de arejamento (e.g.

agitacdo mecanica, difusdo) (Eckenfelder and Grau, 1992; Barroso, 2012). Além disso,
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na sua configuracdo original, tem-se vindo a adaptar a objetivos mais abrangentes como
a remocdo de azoto e fésforo, como veremos nas secgdes seguintes.
Na sua versdo original, o processo de lamas ativadas é constituido por (Figura 2):

« Um ou varios reatores, chamados de tanques de arejamento, onde o0s
microrganismos metabolizam a matéria organica, mantida em suspensao, na
presenca de 0xigénio;

« Sistema de arejamento, para fornecer o oxigenio necessario e manter 0s
flocos biolégicos em suspensao;

« Tanque de sedimentacdo, que separa a fase solida da fase liquida;

 Sistema de recirculacdo de lamas, do tanque de sedimentacdo para o reator
aerobio, para garantir a concentracdo de microrganismos adequada no tanque
de arejamento;

 Sistema de extracdo de lamas do sistema, de modo a evitar a acumulacdo de

biossolidos.
Tangue de Sedimentador
Arelamenta Secundario
Efluente
Efluente —"> —> C—> Tratado
Primario

Recirculagio de

Lamas
La mas

Figura 2 - Esquema de tratamento por lamas ativadas (adapatado de Metcalf & Eddy, 2003).

Na presenca de oxigenio, as bactérias heterotroficas (i.e. utilizam matéria organica
para a energia) sdo capazes de oxidar a matéria organica biodegragavel transformando-a
em energia necessaria para satisfazer as suas atividades metabdlicas e para a producgéo
de novas células (biomassa). O processo oxidativo da matéria organica é complexo,
envolvendo uma série de fendmenos (Stypka, 1998): a CQO particulada sollvel,
facilmente biodegradavel, atravessa a parede celular dos microoganismos e é
rapidamente metabolizado; a CQO particulada, lentamente biodegradavel, é adsorvida e
armazenada pelos microorganismos, acabando por ao longo do tempo ser transferida
através da parede celular e ser metabolizada; alguma da CQO metabolizada é convertida
em novas células, enquanto a restante é perdida na forma de calor no processo de

producdo de energia necessaria para a sintese de novas de células; durante o processo,
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ocorre também uma perda liquida de biomassa, denominada por respiracdo enddgena,
na qual os microorganismos alimentam-se de materiais dos alimentos que eles proprios
armazenam e de células mortas; as celulas em crescimento utilizam substrato externo e
nutrientes externos adicionais, em funcdo das necessidades para o seu crescimento e
obtencdo de energia.

A respiracdo celular bacteriana e de sintese, usando matéria organica como

substrato no processo de lamas activadas é descrita pela seguinte reagdo bioquimica:

bactérias

matériarganicat O, +nutrientes————>CO, + NH, +novascélulastprodutosfinais

Esta conversdo de CQO biodegradavel numa cultura microbiana requer a sua
separacdo no clarificador/sedimentador e a sua subsequente extracdo do sistema. Este
processo é possivel porque durante a oxidacao do substrato, as bactérias sdo capazes de
formar flocos sedimentaveis. Uma grande parte dos microrganismos sdo devolvidos ao
tanque de arejamento (s) através do sistema de recirculacdo de lamas. O fornecimento
de oxigénio deve ser efetuado em quantidades adequadas para o tipo de processo de
lamas ativadas (s) selecionado e suficiente para misturar e manter em suspenséo o "licor

misto" (designacao dada ao contetdo do tanque de arejamento).

3.2.2. Operagéo do Processo

A operacdo dos sistemas de lamas ativadas é considerada pela maioria dos
operadores como a mais dificil de todos os processos biolégicos de tratamento
secundario de &guas residuais. A situacdo tende a agravar-se quando a operacao nao
evita o surgimento de problemas como o sludge bulking e o sludge foaming, que
colocam ou podem comprometer todo o tratamento (Stypka, 1998; Richard, 2003;
Martins et al., 2004; Lever, 2012).

Todavia, se o processo for devidamente projetado, e existir um suporte
laboratorial adequado, os operadores devidamente treinados raramente tém grandes
problemas com o processo. A modelacdo do processo é também uma ferramenta
complementar muito importante no apoio a operagédo destes sistemas, ajudando a avaliar

o efeito dos parametros operacionais na qualidade do efluente tratado.
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De entre 0s varios parametros operacionais destacam-se 0s seguintes:

1)

2)

3)

a recirculacdo de lamas do sedimentador para o reator, com 0 objetivo de
manter uma concentragdo constante de microrganismos no reator. Esta
recirculacdo pode ser realizada a caudal constante ou a um caudal
proporcional ao caudal do afluente bruto, de modo a manter a taxa de
recirculagdo constante. Pode ainda ser conduzida através da combinagdo dos
dois processos anteriores, em funcdo da época, da temperatura das aguas
residuais, das alteracdes das cargas organicas, e também da hora do dia.
A razdo Alimento/Microoganismos (A/M), definida como a quantidade de
alimento (CBOs) fornecida por dia por unidade de biomassa do reator,
expressa em kgCBOs/kgSSVTA.dia. Como 0s microrganismos tém uma
capacidade limitada de consumir o substrato organico na unidade de tempo,
uma elevada relacdo A/M pode significar maior oferta de matéria organica
biodegradavel do que a capacidade que a biomassa do sistema tem para a
consumir, resultando num excedente de substrato no efluente final. Baixos
valores de A/M significam que a oferta de substrato ¢é inferior a capacidade da
sua utilizacdo pelos microrganismos do sistema, 0s quais podem vir a
consumir praticamente toda a matéria organica do afluente, bem como a
prépria matéria organica de constituicdo celular (respiracdo endégena).
0 Tempo de Retencdo de Sélidos, igualmente designado por tempo de retencéo
celular ou idade das lamas, é definido pela relacdo entre a quantidade de lamas
bioldgicas existente no reator e a quantidade de lamas bioldgicas removida do
sistema de lamas ativadas por dia. Uma maior permanéncia dos sélidos
bioldgicos no sistema garante uma eficiéncia mais elevada do préprio sistema,
uma vez que a biomassa tem tempo suficiente para metabolizar praticamente
toda a matéria organica das aguas residuais. O controlo deste parametro é
efetuado através da extracdo de lamas em excesso. Alids, esta € das variaveis
operacionais mais importantes dos sistemas de lamas ativadas. A extracdo de
lamas pode também ser efetuda a caudal constante ao longo do dia ou de forma
descontinua. Este ultimo método néo é recomendado, mas tem sido usado com
algum sucesso em estacfes pequenas com sistemas de lamas ativadas de baixa
carga (arejamento prolongado). Nos sistemas de média carga, a idade das

lamas é usualmente da ordem de 4 a 10 dias, a relacdo A/M na faixa dos 0,25 a
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0,50 kgCBOs/kgSSVTA.dia, e 0 tempo de retencdo hidraulica no reator é da
ordem das 6 a 8 horas. Nos sistemas de média carga, a biomassa retirada do
sistema requer ainda uma etapa de estabilizacdo, por conter ainda um elevado
teor de matéria organica armazenada nas suas células. Nos sistemas de baixa
carga, esta fase de estabilizacdo ndo é necessaria. Elevadas idades das lamas
estdo associadas a baixos valores de A/M, e vice-versa.

4) a concentracdo de oxigénio dissolvido no tanque de arejamento, uma vez que
0s microrganismos necessitam de oxigénio dissolvido na agua, a fim de realizar
0S seus processos metabolicos, e estabilizar compostos organicos das aguas
residuais. Deve haver oxigénio dissolvido suficiente para todos o0s
micoorganismos presentes. A maioria dos processos mantém uma concentragéo
de 1 a2 mg O,/ L. Acima de 2-3 mg O,/L, pode significar apenas desperdicio
de energia elétrica. Em concentracdes baixas de OD (< 1 mg O/L), os
microorganismos filamentosos aumentam a sua capacidade de competicdo em
relacdo aos microorganismos mais desejaveis, podendo causar problemas de

washout nos clarificadores secundarios.

3.3. Sistemas Combinados de Remocéo Bioldgica de Nutrientes

A necessidade da remocéo de nutrientes, como o fésforo e o azoto, no tratamento
de aguas residuais esta no facto de ambos poderem causar impactos negativos na
qualidade das &guas recetoras. O azoto é usualmente removido por processos
bioldgicos. O fésforo pode ser removido biologicamente, mas a precipitagdo quimica é
um processo recorrente. A literatura sobre a remocdo de nutrientes é muito vasta (e.g.
WEF, ASCE, EWRI, 2005; USEPA, 2009).

3.3.1. Remocéo Biologica de Azoto

A remocdo bioldgica do azoto (RBN) é conhecida como a forma mais
econdmica e eficaz de controlo da quantidade de azoto (Rubino et al., 2003). A remoc¢éo
bioldgica do azoto é realizada através de um processo de trés etapas (USEPA, 2009):

1. Conversdo do azoto organico a amoénia pela atividade microbiana e hidrolise -

processo de amonificacao;
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2. Conversdo aerobia da amonia a nitrato pela oxidacdo bioldgica da amonia -
processo de nitrificacéo;

3. Conversdo do nitrato a azoto molecular pela reducdo bioldgica do nitrato, através
do consumo de carbono organico, sob condi¢cdes anoxicas - processo de

desnitrificacao.

Na Figura 3 ilustra-se esquematicamente a sequéncia de etapas que estdo na base
da RBN.

Amonia
+ Ciclo Aerébio
(NH;") (Ar + Alimento)

Bactérias\
Oxidantes da >

P Bactérias
Amoénia

Oxidantes do

(BOA) Nitrito <« Nitrito Nitrato
(NO,) (BON) (NOy)
L/Ciclo Anéxico
AZOté/ (Alimento)
(N2)

Figura 3 - llustracdo esquematica das etapas de remocéo bioldgica de azoto.

A amonificacdo € o processo de transformacdo do azoto organico sollvel em
azoto amoniacal (NH;"). Uma vez que 0s microrganismos ndo conseguem atuar
diretamente no azoto presente na matéria organica, este € hidrolisado e, posteriormente,
sujeito ao processo de amonificacdo. A hidrdlise e amonificacdo raramente limitam as
taxas de nitrificacdo em sistemas de crescimento em suspensdo. O pH 6timo situa-se
entre 6.5 e 8.5, e 0 desempenho melhora com o0 aumento da temperatura.

A nitrificagcdo é o processo de conversdo do azoto amoniacal em nitratos. Este
processos € realizado por dois géneros de bactérias, as Nitrosomonas que oxidam a
amonia a nitrito, e as Nitrobacter que oxidam o nitrito a nitrato. Estas bactérias
quimioautotroficas sdo mais sensiveis ao pH, temperatura, alcalinidade, nimero de
microrganismos, idade das lamas, adaptacdo e compostos inibidores da nitrificacao,
uma vez que possuem taxas de crescimento mais baixas do que as bactérias

heterotréficas que se alimentam da matéria organica (Serra et al., 2001).
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A desnitrificacdo assume grande importancia no tratamento bioldgico de lamas
ativadas, através da remocdo dos nitratos das aguas residuais. Neste processo, o nitrato é
reduzido, sob condi¢Bes anoxicas, a azoto atmosférico ou a produtos intermediarios
como 0 NO e o0 N,O (Wiesmann et al., 2007). A desnitrificacdo é sobretudo afetada pela
presenca de matéria organica como fonte de carbono e pela concentracdo de oxigénio
dissolvido (Costa, 2005). Sendo as bactérias desnitrificantes organismos heterotréficos,
a presenca de carbono € necessaria, podendo ser essencial adicionar uma fonte externa
de carbono, como o metanol, quando néo esta disponivel em quantidades suficientes. A
presenca de oxigénio pode ser inibidora da desnitrificacdo, dado que na sua presenca, as
bactérias desnitrificantes preferem usar o oxigénio como aceitador de eletrdes.

Os sistemas de remocdo bioldgica de azoto séo classificados em single-sludge ou
two sludge. Nos processos single-sludge existe um unico decantador e a remocdo de
matéria organica e a nitrificacdo ocorre no mesmo reator, enquanto que no processo
two-sludge a remogao de matéria organica e a nitrificagdo ocorrem em reatores distintos
e existe um decantador para cada reator existente (Metcalf e Eddy, 2003).

O processo single-sludge possui varias configuracdes, dependendo da posicédo
relativa do reator anoxico em relacdo ao reator aerobio e do nimero de reatores aerdébios
e anaerdbios existentes. Se o reator anoxico estd a montante do aerdbio, o processo é
chamado de pré-anoxico, ocorrendo a alimentagdo do afluente ao sistema no reator
anoxico. Quando o reator anoxico estd a jusante do reator aer6bio o processo é
denominado de pos-andxico.

A configuracdo patenteada Ludzack—Ettinger (LE) (Figura 4) é o exemplo mais
simples de um sistema pré-anoxico. Este sistema é constituido por dois reatores em
série (um andxico seguido de um aerdbio), um decantador secundario, um sistema de
recirculacdo e outro de extracdo de lamas. Este sistema € de baixa eficiéncia em termos
de remocdo de azoto, dado que apenas os nitratos presentes na fracdo particulada
sedimentavel sdo encaminhados para o tanque de anoxia, para serem convertidos em
azoto molecular (WEF, ASCE, EWRI, 2005).
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I

Figura 4 - Processo de remocéo biologica de azoto Ludzack—Ettinger (LE) (adaptado de Metcalf e Eddy,
2003).

Devido a ineficiéncia do sistema na remogdo de nitratos, surgiu a configuracdo
Modificada de Ludzack—Ettinger (MLE) (Figura 5), que em relagdo ao anterior, passou
a integrar uma recirculacdo do “licor misto” do reator aerébio para o anoxico. Esta
recirculacdo interna permite que os nitratos formados no reator aerobio passem pela
etapa de anoxia para que ocorra a desnitrificacdo (Metcalf e Eddy, 2003). A taxa de
recirculacdo interna deve situar-se entre os 100 e os 500%. Todavia, como somente 0s
nitratos recirculados podem ser desnitrificados, esta configuracdo apresenta eficiéncias
ndo superiores a 85%. A recirculacdo de oxigénio para o tanque andxico também pode

comprometer a desnitrificagéo.

. - Decantador
Recirculagio Interna Secundario
Iy |

::> Anoxico Aerobio ::> |::>

I Recicurlacdo de Lamas

I

Figura 5 - Processo de remocdo bioldgica de azoto MLE (adaptado de Metcalf e Eddy, 2003).

Em relacdo aos sistemas pos-anosxicos, a configuracdo patenteada mais simples
corresponde ao sistema Whurmann (Figura 6). A configuragdo Whurmann consiste num
reator aerébio seguido de um andxico. Este sistema consegue atingir elevadas
eficiéncias, desde que o tempo de retengdo no reator anoxico seja suficientemente
elevado (a taxa de desnitrificagdo € proporcional a taxa de respiracdo enddgena)
(Metcalf e Eddy, 2003). Além disso, a falta de substrato carbonaceo disponivel no

tanque andxico, pode limitar significativamente a taxa de desnitrificacao.
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Figura 6 - Processo de remocéo biol6gica de azoto Whurmann (adaptado de Metcalf e Eddy, 2003).

Existem ainda outras configuracdes de sistemas para promover a nitrificacdo e
desnitrificacdo, das quais se destaca o sistema Bardenpho de quatro estagios (Figura 7),
que permite remover a matéria organica carbonédcea e o azoto. O sistema Bardenpho
resulta de uma combinacdo de dois sistemas pré-andxicos, o primeiro com recirculacao
interna e o segundo sem esta componente, apresentando eficiéncias de remoc¢édo de azoto
acima de 90%. O nitrito é removido em grande parte no primeiro reator anoxico, e caso
ndo seja removido, ainda ha uma segunda possibilidade de ser removido no segundo
reator anoxico. As principais desvantagens deste sistema advém da necessidade ter de
adicionar uma fonte de carbono no segundo reator andxico e de requerer volumes
elevados face as configurages anteriormente apresentadas (Von Sperling, 1996; WEF,
ASCE, EWRI, 2005).

Decantador
Secundario

> Andxico Aerébio Anoxico perobio | —>
T Recicurlacio de Lamas

Figura 7 - Processo de remocdo bioldgica de azoto Bardenpho (adaptado de Metcalf e Eddy, 2003).

Recirculagio Interna
i 1

Para sistemas de Lamas Ativadas sem tanques andxicos instalados, uma op¢édo
simples poderd passar pela variante Lamas Ativadas com arejamento ciclico, a qual
pode assegurar uma excelente remocéao de azoto, se for possivel garantir um Tempo de
Rentencdo de Sdlidos suficientemente elevado para a nitrificagdo ocorrer (WEF,
ASCE, EWRI, 2005). Neste tipo de sistemas o arejamento é programado para desligar
periodicamente, possibilitando a ocorréncia da nitrificacdo e desnitrificacdo no mesmo

tanque.
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Apesar destes sistemas que se acabaram de descrever responderem usualmente
as exigéncia legais de tratamento, sdo processos que apresentam custos elevados. Esta
realidade tem motivado o estudo de tecnologias mais eficientes e menos dispendiosas.
Um caso que tem sido bem sucedido é o processo de oxidagio anaerobia do NH4"
(ANAMMOX), na auséncia de oxigénio, no qual parte do NH;* ¢é oxidado a nitrito,
inibindo-se a oxidago do nitrito a nitrato Scheeren et al., 2011). O NH," remanescente
e o nitrito formado s&o usados pelas bactérias Anammox, que os converte em N,. Um
via alternativa ¢é a reducdo do nitrito a azoto molecular por bactérias heterotroficas sob
condigdes anoxicas, conhecido como desnitrificacio parcial. Nesse caso, todo o NH," é
convertido a nitrito (nitrificagdo parcial), conduzindo a uma diminuicéo significativa da
quantidade de carbono externa, quando comparada com o processo que envolve a via do
nitrato (Jetten et al., 2001; Ahn, 2006).

3.3.2. Remocdo Bioldgica do Fosforo

A remocédo bioldgica do fésforo (RBP) é um processo desenvolvido para os
sistemas de lamas ativadas, no qual sdo criadas condi¢Ges favoraveis ao enriquecimento
da biomassa em microrganismos acumuladores de fésforo (PAO). Este enriquecimento
envolve uma primeira fase de pré-acondicionamento da biomassa microbiana em
condi¢cdes anaerdbias e uma segunda fase de exposicdo da biomassa a condicdes
aerobias (Rubino et al., 2003). Segundo Comeau et al. (1986) e Wentzel et al. (1986),
nestas condicOes, estes microrganismos possuem a capacidade de converter os produtos
provenientes da agua residual e da fermentacdo da biomassa em energia sob a forma de
polifosfatos (ATP), que serdo transformados em fosfatos aquando das suas satisfacGes
energéticas.

O aumento da concentragdo de fosfatos no meio de cultura induz os
microrganismos acumuladores de fosforo a desenvolverem um metabolismo aerdbio,
consumindo os fosfatos em excesso, convertendo-os em mais polifosfatos que serdo
utilizados na sintese de mais biomassa. Dado que o mecanismo aerdbio disponibiliza
grandes quantidades de energia, 0s microrganismos sdo capazes de remover uma
quantidade superior a libertada na zona anaerdbia, removendo assim os fosfatos
afluentes na agua residual (Smolders et al., 1994). O fésforo é assim armazenado e
posteriormente extraido do sistema através das lamas em excesso. Este mecanismo de

RBP esté ilustrado no esquema da Figura 8.

27



METABOLISMO ANAEROBIO METABOLISMO AEROBIO/ANOXICO

NADH2
Glicogénio

Novas Células

H,0/N, 0,/NOy

Figura 8 - Metabolismo das PAO em condic¢Bes anaerdbias e andxicas (Smolders et al., 1994).

Os sistemas de remocdo bioldgica do fésforo podem ser divididos em dois grupos,
0s processos em linha e os processos laterais. Nos processos em linha, a fase anaerdbia
do sistema estd presente no circuito do afluente ao sistema. Nos processos laterais o
reator anaerobio é instalado na linha de recirculagdo de lamas (Metcalf e Eddy, 2003). A
Figura 9 mostra as duas configuracdes do sistema Phoredox de remocéao de fosforo em

linha e o sistema Phostrip de remocao lateral de fosforo.

Decantador
a Decantador b Secundario
] Secundario
— pi
: Aerdébio
.| Anaerobio L 3| Aerébio
1 -~ e
\I/
|<— — g R T f— f—

s i
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Quimicos l

prgr:)l‘piar < — | Anaercbio |eg— —

Figura 9 - Configuragdes de remocéo biolégica de fésforo: a) Phoredox; b) Phostrip. (adaptado de
Metcalf e Eddy, 2003).

O sistema de Phoredox € um exemplo do processo em linha, que consiste numa
zona anaerobia seguida de uma zona aerdbia, sendo o fosforo retirado do sistema no
fluxo de lamas em excesso.

O sistema Phostrip € constituido por um reator aerébio com recirculagdo,
acoplado a um decantador, onde os solidos do decantador sdo recirculados para um
reator anaerdbio, ocorrendo libertacdo de fosforo para o sobrenadante. O fosforo é
retirado do sistema por precipitacdo quimica. As lamas, isentas de fosforo, sdo

recirculadas para o reator aerobio (Kaschka e Weyrer, 1999).
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4. Modelacédo do Tratamento Biologico de Lamas Ativadas

Um modelo é uma simplificacdo da realidade e sdo construidos para ajudar a
compreender melhor o sistema real em questdo. Os modelos ajudam igualmente a adotar
estratégias que definam/condicionem o futuro do sistema real e/ou a identificar as acdes
que melhor respondam a determinadas manifestagdes deste.

A modelacdo numerica dos processos de tratamento de &guas residuais e a
utilizacdo de ferramentas de simulacdo numérica tém sido muito utilizadas em
investigacdo, desenvolvimento de processos, atividade de consultoria e regulatorias,
uma vez que auxiliam no planeamento, dimensionamento e avaliagdo do
comportamento do sistema de tratamento.

Neste capitulo faz-se uma abordagem genérica da modelacdo matematica
aplicada ao tratamento de aguas residuais, mais particularmente aos sistemas de lamas
ativadas. A descricdo matematica dos processos envolvidos no tratamento de aguas

residuais é remetida para referéncias especificas.

4.1. O Processo de Modelagao

A modelacdo matematica de ETARSs ou de processos especificos que as integram
tornou-se numa ferramenta popular nas Gltimas duas década e tem ampla aplicagdo em
investigacdo cientifica, no projeto de ETARS, na otimizacdo e no controlo de processos
(Henze et al, 2000; Langergraber et al, 2004).

Um modelo de uma ETAR integra um conjunto de modelos que descrevem
fendmenos especificos de natureza fisica (e.g. modelo hidraulico, modelo de
sedimentac¢do), quimica (e.g. 0 modelo de desinfecdo com adigdo de cloro) e bioldgica
(e.g. o conjunto de equacdes diferenciais que representam as reagdes biologicas (e
quimicas) que ocorrem num sistema de tratamento. O modelo hidraulico descreve as
dimensbes, o comportamento hidraulico dos tanques (e.g. volumes constantes ou
volumes variaveis; reatores tipo mistura completa, tubular ou batch) e os fluxos entre
tanques (e.g. recirculagdo de lamas e a recirculacdo interna de um sistema pré-anoxico
de remocdo biologica de azoto). Os modelos de sedimentacdo Sdo necessarios para
descrever os processos de sedimentacdo primaria e especialmente relevantes para os de
sedimentacdo secundéria, estando disponiveis em diferentes graus de complexidade. Os

modelos mais populares sdo os modelos simples ideais assentes, em sedimentadores
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perfeitos (sem tempo de retencdo), e os modelos unidimensionais de varias camadas
assentes no modelo Takacs et al. (1991), mais realistas.

De facto, a modelacdo do tratamento de aguas residuais € complexo e a sua
implementacdo na simulacdo do funcionamento de uma ETAR necessita de uma
metodologia ordenada, para ser bem-sucedida. Os principais passos a ter em
consideragdo num processo de modelagéo sdo os seguintes (Coen et al., 1996; Hulsbeek
et al, 2002; Petersen et al., 2002):

e Definicdo dos objetivos que se pretendem alcangcar com a construcéo e
utilizacdo do modelo matematico;

e Selecdo ou formulacdo do modelo matematico apropriado: escolha dos
modelos necessarios para descrever a ou as diferentes unidades da ETAR a
serem consideradas na simulagcdo, bem como, determinar os modelos
hidraulicos;

e Caracterizacdo das aguas residuais e caracterizacdo de biomassa, incluindo
caracteristicas de sedimentabilidade da biomassa;

e Recolha de dados para a simulago;

e Calibracdo dos parametros, em especial os do modelo de lamas ativadas,
usando dados experimentais;

e Validacdo do modelo, ou seja, avaliar se o modelo é ou ndo
suficientemente rigoroso para a sua funcao especifica;

e Auvaliagdo de cenarios ou de alternativas de tratamento ou de operacéo.

4.2 Modelos de Lamas Ativadas

O atual conceito para a modelacdo dos processos biologicos de lamas ativadas foi
introduzido, em grande parte, nos anos 70 e 80 por Dold et al. (1980) e Ekama et al.
(1984). Com base no trabalho destes autores, foram desenvolvidas véarias abordagens,
até chegarmos aos atuais modelos matriciais de lamas ativadas da IWA (International
Water Association) — os modelos ASM (Activated Sludge Models). Estes modelos de
lamas ativadas sdo os mais conhecidos e usados em todo o mundo na simulacdo da
remocao bioldgica de matéria organica, azoto e fésforo. Entre 1986 e 1999 assistimos
ao desenvolvimento dos modelos ASM1 (Henze et al., 1987), ASM2 (Henze et al.,
1995), ASM2d (Henze et al., 1999) e ASM3 (Gujer et al., 1999). Estes modelos
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estimularam o aparecimento e a melhoria de outros modelos e de softwares especificos
e, consequentemente, contribuiram para um conhecimento, cada vez mais detalhado,
dos processos envolvidos e possibilitaram progressos consideraveis na operagdo e
gestdo de ETARSs.

Os modelos ASAL (Jones, 1978; Chambers e Jones, 1988) sdo outra familia de
modelos que tém sido usados em alguns estudos (e.g. Stokes et al., 1997; Smith et al.,
1998; Stokes et al., 2000; Debiasi, 2012; de Jesus, 2014). Os modelos ASAL existem
nas versdes ASAL1, ASAL2, ASAL3 e ASAL5 (WRc, s.d.a). Existe ainda o modelo
TUDP que tem sido usado também em alguns estudos (Murnleitner et al., 1997; Van
Veldhuizen et al., 1999). O Quadro 5 estabelece algumas caracteristicas e relacfes entre
o0s principais modelos usadas na simulacéo de processos de lamas ativadas.

Apesar das diferencas entre estes modelos, uns e outros sdo capazes de simular a
remocao de matéria organica, a nitrificacdo, a desnitrificacdo e alguns deles também a
remocao de fosforo por métodos bio- e fisico-quimicos. No entanto, o grande nimero de
processos que sdo descritos, associado ao elevado nimero de parametros, resulta numa

elevada complexidade destes modelos.

Quadro 5 - Modelos utilizados na simulagéo do tratamento de &guas residuais.

Nitrificacdo e Variaveis

Modelo o Bio-P Quim-P Fermentacéo Referéncias
Desnitrificacdo de estado
ASM1 v 13 Henze et al. (1987)
ASM?2 v v v v 19 Gujer et al. (1999)
ASM2d v v v v 19 Henze et al. (1995)
ASM3 v 13 Henze et al. (1999)
ASM3-bio-P 4 v 17 Rieger et al. (2001)
ASAL1 v 10 WRc (s.d.a)
ASAL2 v 11 WRc (s.d.a)
ASAL3 v 11 WRc (s.d.a)
ASALS5 v v 13 WRc (s.d.a)
TUDP v v v 17 Brdjanovic et al. (2000)

4.2.1. Modelos ASM

O modelo ASM1 foi criado por Henze et al. (1987) e foi desenvolvido
principalmente para estacOes de tratamento de aguas residuais urbanas de lamas
ativadas para descrever a remocdo de carbono organico e de azoto, com 0 consumo
simultaneo de oxigénio e nitrato como aceitadores de electrdes, e para se obter uma boa

descricdo da producéo de lamas (Van Loosdrecht, 2015).
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O modelo ASM1 descreve quatro processos principais, sendo eles, o
crescimento da biomassa, o decaimento da biomassa, a amonificacdo do azoto organico
e a hidrolise da matéria organica particulada. A Figura 10 ilustra os principais processos
representados no modelo assim como a inter-relacdo entre eles. A estrutura matricial
assim como os coeficientes cinéticos e estequimétricos do modelo ASM1 encontra-se

no Anexo |I.

Matéria organica
nitrogenada particulada
biodegradavel

Hidrélise
Andxica

Matéria organica
nitrogenada soltvel
biodegradavel

Matéria organica Substrato facilm/ Bactérfas
solivelinerte o

GO

Azoto Amoniacal Bactérias
(NH3 + NH4+) autotroficas

Cresc. aerébio
H Cresc. aerobio
Cresc. anoxico

biodegradavel

Azoto Inorganico
NO2- + NO3-)

Matéria organica
particulada inerte

Substrato lentam/

biodegradavel Produtos particulados do

m decaimento da biomassa

Figura 10 - Esquema dos processos envolvidos e as interligaces entre os componentes do modelo
ASM1 (adaptado de Petersen et al., 2002).

Este compreende também uma abordagem baseada no fracionamento da matéria
organica, atendendo a biodegradabilidade. A matéria organica ndo-biodegradavel,
soluvel e particulada, denominadas respetivamente por S e X, passa pelo sistema sem
sofrer qualquer tipo alteracdo. O substrato particulado € removido através da purga de
lamas e a matéria soltvel abandona o sistema com o efluente da ETAR.

O crescimento dos organismos, tanto autotroficos como heterotroficos, é descrito
pela cinética de Monod. A biomassa heterotrofica oxida o substrato rapidamente
biodegradavel e cresce em condigbes aerdbias ou anoxicas, enquanto a biomassa
autotrofica utiliza amdnia para obtencdo de energia e cresce em condicOes aerobias.

O decaimento da biomassa ocorre em quaisquer condi¢cbes ambientais e inclui
diversos mecanismos, como a respiragdo enddgena, morte, predacéo e lisis. No ASM1,
é, no entanto, admitido o conceito de “death-regeneration” (Dold et al., 1980; Henze et

al., 1987), que inclui a lisis combinada com a hidrdlise do substrato libertado e,

32



subsequentemente, conduz ao crescimento de novas células a partir da fracdo
(lentamente) biodegradavel do mesmo substrato. Apenas a fracdo ndo-biodegradavel
libertada se mantém como um residuo inerte.

A amonificacdo do azoto organico sollvel consiste na conversdo de azoto
organico soluvel (Syp) em azoto amoniacal (Snx). E nos processos de hidrdlise, o azoto
organico € hidrolisado a azoto organico soltvel, assim como a matéria organica
particulada (Xp), que da origem a matéria organica soltvel (Xs), fica disponivel para o
processo de crescimento dos microrganismos. A hidrolise da matéria organica ocorre
apenas em condicBes aerobias e andxicas.

Como restricGes a aplicacdo do modelo, pode dizer-se que o modelo ndo se
aplica a aguas residuais com elevadas contribuigdes industriais e que a idade das lamas
deve estar nos limites adequados, de 3 a 30 dias, para que se evite problemas de
sedimentacdo com a biomassa.

O ASML1 foi estendido para incluir uma descricdo de remocdo bioldgica de
fésforo, resultando no ASM2 e ASM2d (Henze et al. 1995, 1999) e mais recentemente,
alguns dos conceitos do modelo ASM1 foram alterados e o modelo convertido em
ASM3 (Guijer et al., 1999), um modelo gue se centra também na degradacéo de carbono
e azoto, mas permite a introducdo de processos de armazenamento de biopolimeros em
condic@es transientes. O modelo ASM2 inclui dois processos quimicos para simular a
precipitacdo quimica do fdsforo, que resulta da presenca de metais em aguas residuais
com elevadas concentracdes em ortofosfatos. Neste modelo, os componentes organicos
passam a ser quantificados também em termos de SST (Xsst) (N0 modelo ASM1 €
totalmente quantificado em termos de CQO), permitindo assim determinar 0s
polifosfatos, fracdo inorgénica que ndo contém nenhuma CQO, como também a fragdo
mineral particulada presente no efluente e a que se forma na precipitacdo do fosforo. O
ASM2 apresenta as mesmas restrigdes do ASM1, acrescidas de outras relacionadas com
as incertezas da remocdo de P e do comportamento dos organismos PAO (Phosphate
Accumulating Organisms). O modelo ASM2d inclui dois processos adicionais que
contabilizam os organismos acumuladores de fosforo (PAO) em duas fracbes, em que
uma delas sofre desnitrificagdo, recorrendo aos produtos no interior das células.
Enquanto o modelo ASM2 assume que os PAO apresentam crescimento apenas em
condicdes aerobias, 0 ASM2d inclui também o crescimento em condi¢Ges andxicas. No

que concerne a pressupostos e restricdes, as do ASM2d sdo idénticas as do ASM2.
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O modelo ASM3 foi desenvolvido para corrigir os principais defeitos
observados no modelo ASM1, tendo sido publicado em 1999 (Gujer et al., 1999). De
uma maneira geral, o modelo ASM3 apresenta uma descricdo mais detalhada dos
processos celulares internos, dando importancia ao armazenamento de substratos
organicos e permitindo um melhor ajustamento dos processos de decaimento as
condicBes ambientais. Outra diferenga muito importante em relagdo ao ASM1, é o facto
dos processos autotroficos e heterotroficos serem considerados independentes. Além do
ASM3 apresentar as mesmas limitacdes do modelo ASM1, séo ainda indicadas outras
restricdes como, por exemplo, o pH deve ser constante e aproximadamente neutro (6,5 a
7,5) e a alcalinidade deve ser predominantemente constituida por bicarbonato (HCOsg).
O modelo ndo consegue operar com aumentos da concentragdo de nitritos e 0s
parametros utilizados pelo modelo devem ser especificados pelo utilizador apds a

caracterizacdo das aguas residuais afluentes ao sistema.
4.2.2. Modelos ASAL

A semelhanca do que vimos para os modelos ASM, existem varias variantes dos
modelos ASAL. As principais diferengas entre eles encontram-se apresentadas no
Quadro 6. Algumas dessas diferencas traduzem-se na forma como 0Ss processos sdo
descritos, no maior ou menor nimero de processos incluidos e, consequentemente, no

namero de variaveis de estado e de equacgdes auxiliares que cada um deles integra.

Quadro 6 - Principais diferencas entre os modelos ASAL (WRc, s.d.a).

Modelo  Descrigdo

ASAL1 O mecanismo de hidrdlise ndo é modelado explicitamente
ASAL2  Similar ao ASAL1, mas a hidrdlise é explicitamente modelada
ASAL3  Similar ao ASAL2, mas a absorcdo do azoto pela biomassa é simulada

ASAL5  Similar ao ASAL2, mas incorpora um mecanismo simples de remogao bioldgica de fésforo

Além das diferencas identificadas no quadro anterior, uma outra diferenca entre o
ASAL 1 e o ASAL 3 tem a ver com a forma como a transformacdo dos solidos é
modelada. No modelo ASAL1, 80% de todos os solidos suspensos no afluente sdo
destruidos, enquanto no ASAL3 a hidrdlise do material particulado é simulada (WRc,
s.d.a).
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Os modelos ASAL apresentam muitas semelhancas em relacdo aos modelos
ASM, sobretudo em termos de processos globais que sdo capazes de simular como a
remoc¢do de matéria organica, a remocao de azoto e a remocéo de fosforo. Os modelos
ASAL também representam a biomassa por um unico nivel trofico — as bactérias. A
acdo de organismos superiores também ndo € explicitamente modelada. Estes
organismos superiores atuam normalmente como predadores das bactérias, pelo que a
sua ndo incluséo pode aumentar as incertezas da modelacdo dos processos de consumo
de biomassa (Van Loosdrecht e Henze, 1999) e da modelacdo do sedimentador
secundario (Tackacs et al, 1991; WRc, s.d.a).

Todavia, numa andlise comparativa mais fina das duas familias de modelos, as
diferengas sdo bem visiveis a nivel da forma como os processos sdo representados, da
parametrizacdo estequiométrica e cinética e dos inputs. Uma das principais diferencas
tem a ver com a unidade de medida usada para quantificar a matéria organica. Os
modelos ASAL usam a caréncia bioquimica de oxigénio (CBO) como unidade de
medida da matéria orgénica, enquanto os modelos ASM usam a Caréncia Quimica de
Oxigénio (CQO). Apesar deste facto ser visto por muitos investigadores como uma
limitacdo dos modelos ASAL, a verdade é que os resultados ndo tém demonstrado essa
fragilidade. Comparacdes estabelecidas entre ambos, utilizando dados reais, indicaram
que os dois modelos ddo previsdes semelhantes para a qualidade do efluente, desde que
ambos os modelos sejam devidamente calibrados. Além disso, a modelacdo com
modelos que usam a CBO tém uma vantagem pratica, dado que ndo requerem ajustes
para as quantidades biodegradaveis da CBO (Stokes et al., 2000).

Outra diferenca entre 0s modelos ASAL e os modelos ASM estéa relacionada com
a forma como representam a viabilidade dos microorganismos (Pirt,1975, citado em
Stokes et al., 2000). Ainda que ambas as familias de modelos representem a biomassa
ativa constituida por microorganismos heterotroficos e autotroficos, nos modelos
ASAL, a atividade bioquimica é atribuida as células viaveis em crescimento e células
ndo-viaveis (Jones, 1978). Esta abordagem foi baseada em estudos anteriores
(Wooldridge e Standfast, 1936, citado em Stokes et al., 2000) que indicaram que apenas
uma pequena proporc¢do de bactérias que respiram sdo realmente viédveis. Portanto, os
modelos ASAL representam a biomassa em trés estados distintos:

e as bactérias viaveis, que utilizam CBO para 0s processos relacionados com o

crescimento, sendo modelada através da equacao da cinética de crescimento de

Monod como nos modelos ASM;
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e as bactérias ndo-vidveis que sdo incapazes de tomar parte do crescimento, mas
continuam a ter uma atividade enzimatica residual. Esta atividade é mais baixa
do que a das bactérias viaveis, porque o substrato é transportado de forma ativa
da celula para os locais das enzimas. Neste caso, a equacdo de Michaelis-
Menten é utilizada para modelar este comportamento;

e ¢ as bactérias mortas, sem atividade bioldgica. Por causa da abordagem “death-
regeneration” usada no modelo ASM1, a diferenca entre os dois modelos, na

pratica, € menos clara (Stokes et al., 2000).

Finalmente, os modelos ASAL e os modelos ASM também diferem entre si na
forma como representam as fontes de energia, carbono e azoto. Em relacdo a fonte de
energia, 0s modelos ASAL usam a CBO soluvel para os heterotroficos e o azoto
amoniacal para os autotréficos, a fonte de carbono néo é simulada e a fonte de azoto
apenas 0 ASAL3 simula o azoto amoniacal solivel como fonte, quer para 0s

heterotroficos quer para os autotroficos (Stokes et al., 2000).

4.2.3. Modelos de Sedimentacdo Secundéaria

O desenvolvimento de modelos rigorosos do comportamento dos sedimentadores
secundarios, também tem sido objeto de muita investigacdo. Alguns dos modelos de
lamas ativadas menos recentes ignoravam os efeitos da sedimentacdo, ao representa-los
como separadores perfeitos. Atualmente ja é possivel ultrapassar esta limitacdo com o
uso de modelos de sedimentadores secundarios mais realistas.

A abordagem mais comum €é usar o modelo de Takacs (Takacs et al, 1991), que
modela os efeitos de espessamento e clarificacdo, mas assume que a hidraulica interna é
a de um sedimentador perfeito. O modelo de Takacs assenta na teoria do fluxo limitante
(Carlsson, 1998) que foi originalmente desenvolvida para o funcionamento em estado
estacionario, com regras simples para ser aplicado na modelacdo dindmica. O principio
do fluxo limitante diz que se a taxa a que os solidos entram na cobertura de lamas
exceder a taxa a que os sélidos a deixam, a cobertura de lamas deve crescer. Neste
modelo, os solidos sdo divididas em duas fracdes, sedimentavel e nédo-sedimentavel,
sendo apenas a fracdo sedimentdvel usado para calcular a velocidade de sedimentacao.
O modelo foi recentemente revisto (Jeppsson e Diehl, 1996) por ndo representar

corretamente as rapidas mudancas do manto de lamas. Apesar desta fragilidade teorica,
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0 modelo Takacs ¢ amplamente utilizado, dado que fornece previsdes que comparam
razoavelmente bem com os dados experimentais.

A maioria dos modelos atuais usam um campo de fluxo unidimensional, no qual o
fluxo se desloca verticalmente para cima ou para baixo (clarificacdo e espessamento) e,
portanto, € uma idealizacdo do fluxo padrdo efetivo. Uma alternativa passa pela
utilizagdo de duas ou trés dimensdes com base em modelos computacionais de dindmica
de fluidos (CFD), que descrevem o campo de fluxo real dentro do tanque, incluindo os
de curto-circuitos e as correntes de recirculacdo. A abordagem CFD estd a tornar-se
mais comum, mas coloca uma grande carga computacional no modelo. Para termos uma
ideia, um modelo tipico unidimensional usara 10 células para representar o tanque de
sedimentacdo; um modelo tipico de CFD bidimensional usara 10.000 ou mais células
para resolver corretamente o campo de fluxo.

Embora os modelos 2-D dos sedimentadores secundarios sejam teoricamente mais
rigorosos, ainda ndo se encontram no estado de desenvolvimento que possibilite 0 seu
uso rotineiro nos modelos dindmicos. Com uma calibracdo rigorosa, 0 modelo Takacs é

adequado para a maioria dos utilizadores.

4.3. Ambientes de Simulacéo

Um ambiente de simulagdo pode ser descrito como um software que permite ao
modelador construir um modelo e fazer experimenta¢6es sobre o modelo construido.

De um modo geral existem dois tipos de ambientes de simulacdo, os de ambito
geral e os especificos (Gernaey, 2004). Os ambientes gerais apresentam normalmente
uma elevada flexibilidade, mas o modelador tem de fornecer/construir os modelos que
sdo para ser usados na modelagcdo de uma ETAR especifica, 0 que é normalmente uma
tarefa &dua e morosa. Um dos exemplos mais populares de um ambiente de simulagdo
de proposito generalizado é o MATLAB/Simulink (Http://www.mathworks.com). Os
ambientes de simulacdo de propoésito especifico de ETARs contém geralmente uma
biblioteca ampla de modelos pré-definidos de operacdes e processos do sistema real,
sendo neste caso mais facilmente construida a configuracdo do sistema a ser simulado.
Alguns dos exemplos mais divulgados na literatura de ambientes de simulagio
especificos sdo: AQUASIM (http://www.aquasim.eawag.ch), BioWin
(http://www.envirosim.com), EFOR  (Http://www.dhisoftware.com/efor), GPS-X
(Http://www.hydromantis.com), SIMBA (Http://www.ifak-system.com), STOAT

37



(Http://www.wrcplc.co.uk/software) e WEST (Http://www.hemmis.com). Mais
informacdo sobre ambientes de simulagdo especificos pode ser encontrada em Olsson e
Newell (1999) ou nos respetivos websites.

Estes ambientes de simulacdo tém melhorado de um modo geral na sua
capacidade de apoio ao ensino, formacdo, projeto, operacdo e nos processos de
resolucéo de problemas. O acesso a computacao de baixo custo tem sido a forca motriz
dos avancos que tém acontecido ao longo das ultimas 2 décadas.

Apesar de existirem ambientes de simulacdo muito amigaveis, a construcdo do
modelo requer utilizadores qualificados que compreendam de forma profunda o sistema
real, assim como as implicacbes de cada linha de cddigo dos modelos ou de cada
ligagdo entre blocos, ou de cada input introduzido. Os ambientes de simulacio
especificos envolvem o perigo de o utilizador configurar o modelo sem entender a
estrutura e o funcionamento do sistema real, assim como facilmente esquecer o0s

pressupostos e limitagdes do modelo.
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5. Material e Métodos
5.1. Breve Descricdo Metodoldgica

A metodologia adotada no desenvolvimento deste trabalho teve por
embasamento uma vasta pesquisa bibliografica sobre o tratamento de &guas residuais,
com especial enfoque sobre os sistemas de tratamento biologico de lamas ativadas, bem
como sobre os modelos matematicos e os ambientes de simulacdo especificos dos
sistemas de tratamento de &guas residuais. Além desta fase inicial, foram ainda
realizadas outras tarefas de grande relevancia para a consecucdo dos objetivos
delineados, tais como:

e arealizacdo de reunides com a Coordenadora de Operagdo de Tras-0s-Montes e

Douro Superior da empresa Aguas do Norte, s.a.;

e a realizacdo de visitas guiadas a ETAR de Braganca para analisar mais
detalhadamente a sua estrutura e o seu funcionamento;
e a construcdo do modelo, que requereu uma aprendizagem profunda do software

0 WRc STOAT 5.0, um dos ambientes de simulacdo especificos disponivel

gratuitamente;

e acalibracdo do modelo;

e arealizacdo de varias experiéncias sobre o modelo (simulages);

e definicdo e avaliacdo de cenéarios relacionados com modificacBes das
caracteristicas do afluente, alteracdes de condicGes operacionais e estudo de

alternativas diferentes de tratamento.

5.2. Caracterizacao do Sistema de Estudo — ETAR de Braganga

5.2.1 Operacdes e Processos Unitarios da ETAR

O sistema de tratamento estudado foi a principal Estacdo de Tratamento de
Aguas Residuais de Braganca. A descricio que se apresenta a seguir foi efetuada com
base nas visitas realizadas a ETAR, em informacdo recolhida durantes as varias
reunides e num documento técnico disponibilizado pelas Aguas do Norte, S.A. (Aguas

do Norte, s.d.), empresa responsavel pela gestdo do sistema de tratamento.
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Esta ETAR recebe e trata as 4guas residuais domésticas da cidade de Braganca e
das localidades de Nogueira, Gostei, Castro de Avelas, Castanheira, Landomar e Donai,
num total de cerca de 42.000 habitantes. A ETAR esta em funcionamento desde o ano
2000, e sofreu varias obras de ampliacdo e beneficiacdo desde entdo, com o intuito de
melhorar a eficiéncia do processo de tratamento.

O sistema foi projetado de forma a produzir um efluente de qualidade no que
concerne a CQO, CBOs, SST e Azoto Total, de modo a cumprir o estabelecido no
Decretos-Lei 152/97, de 19 de Julho e 236/98, de 1 de Agosto. Em relacdo ao Azoto
Total, a ETAR ndo esta obrigada a cumprir os valores limite de emissdo referentes a
este contaminante.

Na Figura 11 apresenta-se o diagrama linear do processo de tratamento da ETAR.

Obra de Entrada Tratamento Biologico

£ ]
r Desarenador/ Decantadores| a |l Tanque de Tanque Decantadores| | [Efiluente
E"“e“'e> Lesengordurad# - orimarios Anoxia || Arejamento ™| Secundarios | ||_Tratato

|_Bruto I T !

!

Filtro de Carvéo| ¢
Aivads *—{Espessadores‘ htro de Band%
Gasometro Digestores J 1

3 Lamas

Cogerador Caldeira

|

Permutador def+=
Calor

Figura 11 - Diagrama linear da ETAR Braganca (adaptado de Aguas do Norte).

Como se pode ver na figura anterior, a ETAR de Braganga integra quatro linhas
distintas de tratamento: linha liquida, linha de lamas, linha de biogas e linha de
desodorizagéo.

Em relacdo a linha liquida de tratamento, a ETAR de Braganca é constituida por
uma obra de entrada com sistemas de gradagem, tamisagdo e uma unidade de
desarenacgdo/desengorduramento. Além disso, possui ainda um medidor de caudal do
tipo Parshall com medidor de leitura automatica e um canal de by-pass com gradagem
manual. Alguns detalhes fotograficos da obra de entrada podem ser visualizados na
Figura 12A. Embora néo esteja representado no diagrama linear, a ETAR dispde ainda
de um descarregador de tempestade a entrada da mesma.
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O tratamento primario é constituido por trés sedimentadores primarios, de igual
configuragdo e dimensdo, apresentando forma cilindrica, com 10 m de didmetro util e

volume util de 259,2 m3, que realizam o tratamento primario do efluente (Figura 12B).

Figura 12 - Detalhes fotograficos da ETAR de Braganca: A. Obra de entrada; B. Decantador Primério.

O tratamento bioldgico utilizado na ETAR é constituido por: um tanque anoxico
(Figura 13A), com 715 m3 de volume util; dois tanques de arejamento, o primeiro com
695 m3, e 0 segundo com 1115 m? de volume dtil, totalizando um volume util de 1810
m3 (Figura 13B); e trés sedimentadores secundarios, também de configuragdo e
dimensdo igual, com uma area superficial de 133 m?, diametro Gtil de 13 m e
profundidade de 2,8 m, como mostra a Figura 13C. O arejamento dos tanques é
efetuado de forma distinta. No tanque de maior dimensao por turbinas de arejamento e

no menor por difusores de bolha fina instalados no fundo.
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Figura 13 - Detalhes fotograficos do sistema bioldgico da ETAR de Braganga: A.Tanque anoxico; B.
Tanque de arejamento; C. Decantador secundario.

Em relacdo a linha sélida de tratamento (tratamento das lamas primarias e
secundarias), a ETAR dispbe das seguintes unidades: dois espessadores graviticos de
seccao circular e igual dimensdo, com um volume total de 100,5 m3; dois digestores
anaerdbicos (Figura 14A), o primeiro com 8 m de didmetro e 6 m de altura, e 0 segundo
com 12,5 m de didmetro e 10 m de altura, totalizando 1526.6 m3; um filtro de bandas

que realiza a desidratacdo mecénica, com capacidade maxima de 370 kg/h, 2 m de

largura e volume atil de 1,16 m3.
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Figura 14 - Detalhes fotograficos da ETAR de Braganca: A. Digestor Anaerébio; B. Gasémetro; C.
Motogerador.

No que concerne a linha de gas, existe um gasometro (Figura 14B), com 390 m3
de volume de armazenamento, uma caldeira e um motogerador (Figura 14C), com 180
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kKW de poténcia unitaria e um rendimento energéetico de 35,5%, que asseguram a
valorizacdo energética do mesmo. Por Gltimo, o sistema de desodorizacdo de ar por
filtro de carvédo ativado, com capacidade de 14.360 Nm3/h, didmetro de 3 m e altura
total de 2,6 m.

A Figura 15 apresenta uma vista panoramica, com o0 enquadramento paisagistico
da ETAR de Braganga.

Figura 15 - Vista panoramica da ETAR de Braganca.

5.2.2. Funcionamento Global da ETAR

As aguas residuais afluentes a ETAR entram na “Obra de Entrada” onde séo
removidos os sélidos grosseiros, as areias e a gordura. De seguida, o afluente é
encaminhado para os sedimentadores primarios, onde a carga de poluicdo € reduzida
através da remocao dos solidos sedimentaveis.

Apos esta etapa, o efluente primério é conduzido para o tratamento bioldgico de
lamas ativadas adaptado & remocédo biologica de azoto, através de um sistema pré-
anoxico do tipo Ludzack-Etinger modificado, ja descrito no capitulo 3, seccdo 3.3.1.
Neste sistema, a agua residual passa por uma etapa inicial de anoxia, onde ocorre a
desnitrificacdo que permite a eliminacdo de nitratos.

Depois, o efluente é encaminhado para os dois tanques aerdbios em quantidades
proporcionais as suas dimensfes, onde decorre a nitrificacdo do azoto amoniacal a
nitratos e a oxidacdo bioquimica da matéria organica iniciada na zona andxica. Os
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nitratos (ou parte deles) produzidos nesta etapa de aerobiose séo recirculados para a fase
de anoxia (recirculagéo interna) para poderem ser transformados em azoto molecular.
Da etapa aerdbia, o efluente segue para os clarificadores secundarios, para se processar
a separacdo solido-liquido. Uma fracdo da parte solida é recirculada para o tangque
anoxico e a outra € extraida do sistema para o poco da estacdo elevatdria de lamas
mistas, onde sera misturada com as lamas primarias e encaminhadas para a linha de
tratamento de lamas — espessamento, digestdo anaerobia, desidratacdo mecanica.

O biogés produzido na digestdo anaerdbia é armazenado no gasometro e utilizado
como fonte de energia térmica ou como fonte de energia elétrica, ambas para uso
interno da ETAR.

No Quadro 7 apresentam-se alguns parametros médios operacionais para 0

periodo compreendido ente janeiro e outubro de 2015.

Quadro 7 - Parametros operacionais médios para o periodo estudado (janeiro a outubro de 2015).

Parametro Unidade Valor
Caudal Afluente (Q) m>d’ 5064
Concentracéo de MLSS mg L 4800
Recirculacdo de Lamas %Q 74
Recirculagdo Interna %Q 106
Concentracdo MLSS nas lamas recirculadas mg L™* 6500
OD nos tanques aerdbios mg L 1,1

5.2.3. Caracterizacao do Afluente a ETAR

A quantidade e a composi¢cdo do afluente s&o dois dos factores cruciais na
modelacdo do tratamento de A&guas residuais, na medida em que é direta ou
indiretamente usada como input dos modelos (Roeleveld e van Loosdrecht, 2002;
Vandekerckhove et al., 2008).

Alguns dados historicos de caudal e de concentrages de CQO, CBOs, SST, SSV
e Nt para o ano de 2015 foram-nos facultados pelas Aguas do Norte, s.a.. Relativamente
ao caudal foram disponibilizados caudais médios diarios, enquanto para as
concentragdes foram facultados valores medios diarios referentes a amostras compostas,
recolhidas em alguns dias de cada més (max. 9 dias). Para o azoto total, a informacéo
foi mais escassa, tendo sido facultados valores médios diarios somente para dois dias de
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cada més. Os valores medios, as medianas, 0s minimos e 0s maximos dos parametros

referidos encontram-se na Tabela 1.

Tabela 1 — Informagéo relativa ao afluente bruto da ETAR de Braganca.

Caudal SST SSv CQO CBOg Nt
(m3/h) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L)
Média 211 318,71 286,36 581,82 258,33 88,17
Mediana 206,10 308,53 281,44 597,10 263,87 81,75
Minimo 125,58 245 2275 402,88 184,38 40
Maximo 330,17 466,67 424,44 726,44 319.67 146,5

Tendo em consideragdo a composicdo tipica das aguas residuais urbanas
apresentada no capitulo 2, podemos dizer que a &gua residual que aflui a ETAR de
Braganca apresenta uma carga poluente média em relagdo a SST, CQO e CBOs e
elevada em relacdo ao azoto. De um modo geral, é também notério que todos os
parametros apresentam oscilagdes que, por vezes, atingem magnitudes consideraveis.

Os SSV representam em média cerca de 90% dos SST e a CBOs corresponde a
aproximadamente 45% dos valores da CQO, fragdes que estdo dentro dos valores
publicados para esta tipologia de agua residual Lin (2007). Além disso, CQO e CBOs
apresentam uma forte relagéo linear.

Os valores elevados de azoto, face a gama estabelecida para uma &gua com
carga de poluicdo média (ver seccdo 2.1.3), podem ter diferentes origens, mas é natural
que a atividade fisioldgica dos seres humanos seja a principal fonte, dado que a urina é
o principal contribuinte dos niveis de azoto nas &guas residuais domésticas (Henze e
Comeau, 2008).

5.3. Construcéo do Modelo da ETAR de Braganca

Como vimos no capitulo 4, para modelar uma estacdo de tratamento de aguas
residuais, com tratamento bioldgico de lamas ativadas ou com outra qualquer
metodologia, é conveniente dispor de um ambiente de simulacdo (software) que
disponibilize uma biblioteca de equacdes ou modelos e de uma éarea grafica para
representar o sistema que se pretende modelar. Esse software deve, portanto, permitir a

entrada de dados, simular o sistema e fornecer os resultados das simulagoes.

45



Para este estudo, o software utilizado foi 0 WRc STOAT 5.0 por ter distribuicao
livre e sem custos, além do reconhecimento de outros investigadores da eficacia do
programa em simulacgdes de sistemas de lamas ativadas.

O STOAT (“Sewage Treatment Operation and Analysis over Time”) foi criado
em 1994 pela Water Research Center (WRc) e pelo Imperial College, no Reino Unido,
podendo ser utilizado no dimensionamento e exploragdo de uma ETAR para otimiza-la
e reduzir custos. O software possibilita implementar estratégias de controle, como
também a andlise de sensibilidade e calibracéo.

Com o STOAT também é possivel modelar poluentes como CBO, CQO, SST,
amonia, nitrato e oxigénio dissolvido (O.D.), dependendo dos modelos especificos
selecionados. Para o tratamento bioldgico de lamas ativadas, o programa contém o0s
modelos ASM, que se baseiam na CQO, e os modelos ASAL, assentes na utilizacdo da
CBO, entre outros (WRc, 2005).

O modelo escolhido para os tanques foi o ASAL3, com as diferencas e
semelhancas anteriormente identificadas relativamente ao ASM1. Os modelos ASAL,
além de outras vantagens, sdo mais facilmente adaptados a realidade dos inputs
disponiveis relativamente ao afluente. No Anexo Il encontra-se uma breve descri¢do
matematica do ASALS3.

O modelo usado para a sedimentacdo primaria foi o da CBO, disponibilizado pelo
STOAT, e para os decantadores secundarios utilizou-se 0 modelo ASAL3, que assenta
no trabalho de Takacs (Takacs, 1999). Uma descricdo mais detalhada destes modelos
encontra-se em WRc (s.d.a).

Pelas razbes j& apontadas no capitulo 4, a construcdo do modelo foi uma das

etapas mais dificeis e morosas deste estudo.

5.3.1. Modelo Global da ETAR de Braganca

A utilizacdo de Ferramentas como o STOAT 5.0 facilita o processo de modelacao
dos sistemas de tratamento de aguas residuais, mas esta longe de o tornar num processo
simples e linear.

Esta etapa da metodologia envolveu a construcao de varias versdes, até se chegar

a configuracdo que se apresenta na Figura 16.
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Figura 16 - Modelo em WRc STOAT da ETAR Braganca.

O modelo construido representa o sistema real com as etapas de gradagem,
desarenacdo, decantacdo priméria, tratamento secundario e o tratamento de lama,
integrando ainda o espessamento e a digestdo anaerdbia existentes no sistema real. No
entanto, a estrutura do modelo parece desviar-se da estrutura do sistema real, pelo facto
de se ter representado o tratamento bioldgico por duas linhas de tratamento do tipo
Ludzach-Ettinger modificado. Cada linha de tratamento bioldgico foi definida com
dimensGes distintas, estabelecidas de acordo com as dimensdes reais dos dois tanques
aerdbios existentes na ETAR. Em sintese, o Unico tanque andxico da ETAR foi
representado no modelo por dois reatores andxicos e os trés decantadores secundarios
por dois tanques de sedimentacdo. Esta forma de representar o sistema real foi
condicionada pelo ambiente de simulacdo usado, mas em termos de modelacdo, esta

adaptacdo ndo compromete em nada a representacao do sistema real.

5.3.2. Configuracéo e Calibracéo do Modelo

A calibracdo consiste na adaptacdo do modelo a um determinado conjunto de
informagdes/dados do sistema real, procurando, de forma iterativa, ajustar diferentes
inputs e parametros, de modo a colocar o0 modelo a representar melhor as condic¢des
reais de funcionamento do sistema (Jesus e Falcdo, 2014). No entanto, neste processo de

calibracdo € importante procurar obter uma aproximacao dos resultados do modelo ao
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maior numero possivel de parametros do sistema real, mas nao necessariamente a todos
(Henze et al., 2005).

A calibragdo constitui uma das fases mais dificeis da construcdo do modelo, na
medida em que a falta ou a insuficiéncia de informacao do sistema real dificulta ou pode
dificultar o alcance dos seus objetivos. Assegurar uma boa calibragdo € no entanto
importante porque € a calibracdo que determina a precisdo de um modelo, ou seja, um
modelo mal calibrado pode produzir resultados dubios ou desviados da realidade, e,
consequentemente, conduzir a decisdes erradas.

Apesar de estar dependente do tipo de modelo, a informacdo necessaria pode ser

distribuida por cinco grupos distintos, como se mostra no quadro que se segue.

Quadro 8 - Informago relevante para a calibracdo do modelo.

Informacéo Parametros

Dados de projeto Volume dos 6rgdos, caudais das bombas de
recirculacdo, capacidades de arejamento.

Dados operacionais Caudais do afluente, efluente, recirculagéo de
lamas, recirculacdo interna, extragdo de lamas

pH, arejamento e temperaturas

Caracterizacdo do regime hidraulico Reatores de mistura completa, tubulares, outros
Caracterizagdo do sedimentadores Velocidades das zonas de sedimentacéo
Caracterizagdo do sistema bioldgico Concentracfes de CQO, CBO, azoto total, azoto

amoniacal (NH4-N), azoto na forma de nitratos
(NOs-N), ortofosfato (PO,-P), etc. do afluente e
efluente

Composig¢do das lamas em termos de SS, SSV,
CQO,N,P

Parametros cinéticos como as taxas de crescimento
e decaimento e parametros estequiométricos, como
os rendimentos

A qualidade e a quantidade necessaria de informacdo, cujas fontes podem ser
diversas, dependem muito da finalidade do modelo. Nos casos em que o modelo se
destina a fins educacionais (e.g., para aumentar a compreensdo basica dos processos), a
estudos de comparagdo de alternativas de projeto de estagdes ndo existentes ou em
outras situacdes, onde comparacOes qualitativas sdo suficientes, a utilizacdo de valores
disponibilizados “por defeito” pode ser suficiente. Segundo Henze et al. (1997) a

aplicacdo deste procedimento a estacdes de tratamento de &guas residuais urbanas, com
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presenca forte das aguas de origem doméstica, tem sido igualmente muito bem-
sucedida.

No caso da utilizagdo da modelagédo na fase de projeto, como ndo existem muitos
dos dados analiticos reais necessarios para realizar a calibracdo, os modelos utilizam
diretamente os valores “por defeito”. Na auséncia de informacdo também se procura
utilizar, de forma quase recorrente, os valores “por defeito” ou disponiveis na literatura.

Também convém referir que nos modelos ASM, amplamente utilizados, o
processo de recalibracdo € muitas vezes necessario, mas surge quase sempre de uma
forma relativamente discreta (Mannina et al., 2011).

Se 0 modelo calibrado for usado num processo de avaliacdo rigorosa de
desempenho e otimizacdo, pode ser necessario ter uma descricdo mais precisa dos
processos reais em estudo. Alguns processos podem necessitar de um descricdo mais
adequada do que outros, dependendo do objetivo do estudo. Esta situacdo €
especialmente aplicavel a modelos supostamente usados para descrever 0s processos de
tratamento &guas residuais industriais ou aguas residuais urbanas com forte presenca de
aguas industriais (Mannina et al., 2011).

O processo adotado neste estudo para calibrar o modelo consistiu essencialmente
na adogdo de valores da literatura e dados historicos da ETAR, recolhidos no &mbito do
controlo operacional destas estruturas de tratamento. Os dados operacionais da ETAR
foram fornecidos pelas Aguas do Norte S.A., entre 0s quais se destacam: a
caracterizacdo do afluente, do efluente primario e do efluente final; os caudais de
recirculacdo de lamas, de recirculacdo interna e de extracdo de lamas em excesso; 0
oxigénio dissolvido nos tanques aerdbios; os SST e SSV dos reatores bioldgicos e das
lamas de recirculacéo, entre outros.

Toda a informagdo foi verificada cuidadosamente e introduzida diretamente no
modelo ou utilizada para estimar outros inputs do modelo. Importa dizer que o
procedimento ndo € o mais preciso (requereria dados de campanhas analitica e ensaios
in-situ), e muito menos o ideal (requeria a medi¢do continua de parametros especificos)
(Jesus e Falcdo, 2014), mas permitiu atingir um grau de calibracdo bastante razoavel
atendendo aos objetivos pretendidos.

Durante o processo de calibracdo procedeu-se a uma analise de sensibilidades, de
modo a minimizar os esforcos e optimizar o processo de calibragdo global, dado que a

analise de sensibilidade permite descobrir quais os parametros mais influentes nos
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resultados do modelo e que, por essa razdo, podem precisar de ser calibrados
(Vanrolleghem et al., 2003).

A calibracdo envolveu vérias simulagdes, realizadas em estado estacionario, para
um periodo superior ao tempo de retencdo de solidos, para encontrar os inputs (obtidos
por estimativa) e 0s parametros cinéticos e estequimétricos que melhor representassem a
realidade. Apos varias simulagdes ajustaram-se alguns inputs do afluente e do modelo
de sedimentacdo primaria. Todos o0s restantes, como as constantes cinéticas e
estequiométricas do modelo biolégico (ASAL3) mantiveram-se inalterados, ou seja,
utilizaram-se 0s os valores disponibilizados “por defeito”, seguindo as proprias
orientagdes dos especialistas da WRc.

Para se iniciar o processo de calibracéo, foi ainda necessario definir as condi¢des
iniciais de cada modelo especifico do modelo global da ETAR, tendo-se quase sempre
utilizado os valores sugeridos nos tutoriais do WRc STOAT (WRc, 2013).

O Quadro 9 apresenta os principais inputs fixos do modelo construido, por
operacdo/processo unitario. Os restantes foram definidos em funcdo do periodo

simulado e com base nas condi¢cdes operacionais da ETAR.

Quadro 9 - Quantificacdo dos pardmetros utilizados no modelo.

Parametros Valor Utilizado Unidade
Decantadores Primarios
Volume 259,2 m3
Area Superficial 78,5 m2
Numero de Estagios 2
Tanques anoxico/arejamento
Volume Tanque 1 = 1560

Tanque 2 = 960 m
Distribuigcdo de Caudais Tanque 1 =0,68

Tanque 2 =0,32 m
Numero de Estagios 2
Sedimentadores Secundarios
Area Superficial Sed. Sec. 1 =275

Sed. Sec. 2 =125 me
Profundidade dos Tanques 2,8 m
Profundidade de Alimentacéo 1 m
Digestor Anaerobio
Volume 1517 m3
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Em relacdo a caracterizacdo do afluente foram usados os dados historicos da
ETAR, porém foi necessério utilizar os valores da CBOs para estimar as fragdes sollvel
e particulada, inicialmente com base na literatura e posteriormente com base no
processo de calibracdo. Em relacdo ao azoto, também ndo houve possibilidades de
caraterizar as diferentes formas de azoto e tivemos que assumir no afluente a presenca
de azoto organico e amoniacal numa propor¢do de aproximadamente 40% e 60%
respetivamente.

O tratamento preliminar foi representado na estrutura do modelo e foi configurado
com base nos dados do sistema real, mas nao exerce qualquer influéncia nas variaveis
de estado do modelo, uma vez que o afluente a ETAR ndo foi caracterizado em termos
de solidos grosseiros e areias. Para todos os efeitos, a inclusdo dessas operagdes
unitarias preliminares tém somente a funcdo de representar visualmente a estrutura do
sistema real. Na pratica, 0 modelo considera que os solidos grosseiros, areias, 6leos e
gorduras sdo totalmente removidos nesta etapa, ndo interferindo com 0s processos
subsequentes.

No que concerne ao tratamento primario, o modelo adotado para descrever a
sedimentacdo primaria dos trés sedimentadores foi o da CBO. Este modelo €
disponibilizado pelo WRc STOAT e é o recomendado para usar com 0s modelos
ASAL. Este modelo assenta no trabalho desenvolvido pelo Lessard e Beck (1988). O
sedimentador ¢ modelado como sendo constituido por varios compartimentos bem
misturados em série, tendo cada tanque o mesmo volume e a mesma area de
sedimentacdo e é assumido operarem a volume constante. A CBO particulada e os
Sélidos Suspensos Volateis e Fixos sdo divididos nas fracBes sedimentaveis e nao-
sedimentaveis. O modelo assume que a razdo entre as fragdes sedimentavel e ndo-
sedimentavel € constante para cada uma das componentes. Outros inputs do modelo séo
0s que estdo relacionados com os dados geomeétricos dos proprios 6rgdos da ETAR.
Alguns pardmetros dos sedimentadores primarios foram alterados por forma a
colocarmos o modelo a ter eficiéncias de remo¢do de SST e de CBOs similares as da
ETAR.

No que concerne ao tratamento bioldgico de lamas ativadas foi utilizado o modelo
ASAL3. Em termos de inputs do modelo, assumem relevancia as dimensdes dos orgaos,
o0 regime hidraulico, um conjunto de parametros operacionais, a distribuicdo dos caudais
por cada uma das linhas de tratamento e, ainda, os coeficientes cinéticos e
estequimétricos dos processos bioldgicos (ver anexo IlI). Como ja referido
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anteriormente, uma grande parte da informacédo sobre estes itens foi obtida a partir dos
dados da ETAR, enquanto para os parametros cinéticos e estequiométricos foram
usados os valores “por defeito”.

Cada tangque anoxico e aerobio foi simulado por um anico reator ideal CSTR
(Continuous Stirred Tank Reactor). A concentracdo de O.D. nos tanques aerobios foi
fixado em niveis especificos por um controlador integral proporcional (PI), o qual vai
alterando o coeficiente de transferéncia (k_a) de forma a manter o O.D. constante.

Ainda em relacdo ao tratamento bioldgico, mas no que respeita a operacdo de
sedimentacdo, o modelo utilizado para os dois sedimentadores secundarios foi o
ASAL3. Neste modelo, o tanque de sedimentacdo é dividido num determinado nimero
de zonas e requer a profundidade da entrada do afluente no orgdo. O “licor misto” no
sedimentador flui quer nos sentido ascendente para sair como decantado ou no sentido
descente para sair como Lama Activada Recirculada ou Lama Extraida do sistema. Os
parametros geométricos destes orgaos também sdo inputs relevantes para o modelo, que
neste caso em particular envolveu uma ligeira adaptagcdo, pelo facto de os trés
sedimentadores do sistema real terem sido representados no modelo apenas por duas
unidades de sedimentacao.

Em relacdo ao tratamento de lamas, apenas a digestdo envolve a selecdo de um
entre varios modelos. Os modelos das outras unidades ndo colocam op¢@es a disposicao
do modelador. Importa enfatizar que a inclusdo do tratamento de lamas no modelo
aumenta substancialmente a sua complexidade, apesar de serem processos descritos de
forma simples, em que o comportamento hidraulico é representado por reatores ideais

de mistura completa.

5.4. Avaliagdo dos Resultados do Modelo

A avaliacdo da qualidade dos resultados do modelo foi efetuada com base em
parametros estatisticos, comumente usados para avaliar o grau de comparabilidade entre
os valores reais e os valores simulados. Para o efeito foram utilizados varios
pardmetros: o coeficiente de correlacdo, o desvio médio, a raiz quadrada do erro médio

quadrético e o indice de concordancia (Quadro 10).
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Quadro 10 - Parametros estatisticos utilizados na avaliagdo dos resultados simulados.

Parametro Férmula Gama \_/alor
ideal
N
>le,-C,)es -¢,)
Coeficiente de correlagéo, r r=— = 2 N 3 -lal 1
>, -¢,) Yl -c)
i=1 i=1
N CI _ CI
Desvio Médio (DM) MB = z(’"TO) -0 @ +00 0
i=1
Erro Médio Quadratico (RMSE) 0a+ow 0
indice de concordancia, d 0al 1

C, e Cp, representam a varidvel observada e simulada, para o instante i.
C, e C,, representam o valor médio da variavel observada e simulada.
op € o, representam o desvio padrédo das variaveis observadas e simuladas.

O coeficiente de correlacdo permite identificar uma relacédo linear entre os valores
observados e simulados. Apesar da sua aplicacdo ser mais indicada para amostras com
uma dimensdo significativa, também tem sido aplicado de forma generalizada a
amostras de pequena dimensdo, com a devida prudéncia que a leitura nos deve merecer
nesses casos. O coeficiente de correlacdo avalia se duas séries temporais variam da
mesma forma ao longo do tempo e se existem desvios consideraveis.

O desvio das medias (Bias) mostra-nos se o modelo sobrestima os valores das
variaveis (bias positivos) ou se os subestima (bias negativos).

O erro médio quadratico (RMSE) é também uma medida das diferencas entre os
valores da amostra previstos por um modelo ou um estimador e os valores realmente
observados.

O indice de concordancia permite avaliar o erro de previsdo das simulages.
Valores deste indice mais proximos de 1 indicam uma boa relagdo entre as variaveis.
Este indice permite uma segunda leitura em relagdo a avaliagdo do coeficiente de
correlacdo, permitindo dizer se os valores das varidveis simuladas e medidas variam ou
ndo da mesma forma, sem dar tanto destaque ao desvio entre as séries de dados

observados e simulados.
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6. Resultados e Discussao

O capitulo 6 apresenta os principais resultados das analises dos dados
experimentais, assim como os principais resultados do modelo. Além disso, apresenta-
se um conjunto de cenarios que nos permitem compreender melhor a influéncia de
alguns fatores no desempenho da ETAR do estudo.

6.1. Avaliagdo do desempenho da ETAR

De forma a avaliarmos a consisténcia dos dados do sistema real e
simultaneamente identificarmos os principais problemas em termos de tratamento,
avancou-se para uma avaliacdo simples do desempenho da ETAR de Braganca,
considerando apenas a qualidade do efluente final, nomeadamente em relacdo a CBOs,
CQO, Azoto Total e SST. Na Figura 17 apresentam-se as concentracdes dos parametros
referidos para o afluente e efluente da ETAR, assim como os valores das respetivas
eficiéncias de tratamento. O valor limite legal para cada pardmetro também se encontra
representado na figura, para facilitar a avaliagéo.

Eficiéncia %
Eficiéncia %

Jan Fewv Mar Abri Mai Jun  Jul Ago Set Out
Més

500 100
— e
450 =
200 e 30
)
E 5: 350 80 -
E g |5 300 5
2 2 £ 250 70 £
= = = &
§ % 200 - £
150 ~ 80
100 =0
| 50
Jan Fewv Mar Abr Mai Jun Jul Ago Set Out 0+ 40

Més

Més

e Efluente Bruto WM Efluente Tratado == Limite Legal s=Eficiéncia

Figura 17 - Variagdo mensal das concentragdes de CBOs, CQO, Azoto Total e SST do afluente e efluente
e das respetivas eficiéncias de tratamento da ETAR de Braganca, para 2015
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A partir da analise da Figura 17, é possivel observar que entre janeiro e outubro
de 2015, os Solidos Suspensos Totais (SST) variam ao longo dos meses, mas exibem
um padrdo sazonal com os meses de primavera/verdao a apresentarem cargas de solidos
mais elevadas do que os meses das estacdes mais chuvosas. O valor médio mensal
minimo de 253,75 mg/L foi registado em fevereiro e 0 médio mensal mais elevado de
466,67 mg/L foi observado em setembro. Apesar das cargas relativamente elevadas de
solidos, as concentracBes de SST no efluente tratado s&o sistematicamente inferiores ao
valor limite de emisséo legal (< 35 mg/L) e as eficiéncias de remogao superiores a 88%.

No que respeita a Caréncia Quimica de Oxigénio (CQO), o afluente a ETAR
apresenta um padrdo sazonal similar, mas mais marcado do que o definido pelo
parametro SST, com valores mais elevados nas estagdes mais secas (primavera e veréo)
e mais baixos nos meses com niveis de precipitacdo mais elevados (inverno e outono),
que tendem a caracterizar-se por aguas residuais mais diluidas, sobretudo em sistemas
unitarios ou em sistemas separativos com elevadas infiltracdes. Os valores oscilaram
entre os 402,88 mg/L, registados em fevereiro, e 0s 726,44 mg/L, registados em julho.
Tambémem relacdo a CQO, constata-se que a ETAR cumpre os requisitos do D.L n°
152/97, dado que os valores sdo sistematicamente inferiores a <125mg/L e a eficiéncia
minima de remocdo bastante superior a 75%.

A Caréncia Bioquimica de Oxigénio (CBOs) como medida de matéria organica
biodegradavel carbonécea segue, como ja referido na sec¢do 5.2.3, um padrdo de
variagdo temporal similar ao da CQO. O valor mais baixo de 184,38 mg/L foi registado,
em fevereiro, e 0 mais elevado de 319,67 mg/L, em julho. Apos o tratamento, a CBOs
sofre um decréscimo acentuado, atingindo-se eficiéncias minimas ligeiramente
superiores a 90%. As concentracfes de CBOs no efluente tratado também cumprem
sistematicamente os limites de decarga legais (< 25 mg/L). No efluente tratado, a CQO
e a CBOs ndo exibem qualquer relacdo linear entre si, mas em média a CQO é cerca de
4 vezes superior a CBO:s.

Em relacéo ao azoto total, como ja foi referido anteriormente na seccdo 5.2.3, 0
afluente @ ETAR apresenta concentragdes bastante elevadas e apresenta um padréo de
variacdo temporal ligeiramente mais irregular do que o observado para o0s outros
pardmetros. A concentragdo de azoto oscilou entre as 40mg/L, em outubro, e os 146,5
mg/L, em julho. Além disso, ao contrario do que se observou para 0s outros parametros,
a ETAR néo consegue atingir, de forma sistematica, valores de emisséo inferiores aos

limites legais, que caso se aplicassem teriam de ser inferiores a 15 mg/L. De qualquer
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das formas, com base nos dados fornecidos, a ETAR apresenta uma eficiéncia média de
remocdo de azoto de aproximadamente 77%, o que é manifestamente elevada face a
forma como o sistema pré-anoxico é operado, nomeadamente a nivel da recirculacao
interna. A literatura da especialidade aponta para taxas de recirculacdcdo interna
superiores 400%, para se atingirem estes niveis de eficiéncia (WEF, ASCE, EWRI,
2005).

6.2. Resultados da Calibracao do Modelo

A precisdo do modelo foi avaliada com base na sua capacidade para simular a
qualidade do efluente, ainda que se tenha verificado também a sua capacidade para
simular outras varidveis como a concentracdo das lamas nos reatores bioldgicos e nas
lamas de recirculacéo.

Para a calibragdo do modelo utilizaram-se os dados disponiveis para 0 més de
junho de 2015, e procedeu-se de acordo com o descrito na secgao 5.3.2.

A comparacdo entre os valores simulados e os reais de SST e CBOs para
diferentes dias do més de junho encontram-se na Figura 18 e na Tabela 2. Para o azoto
ndo se apresentam os resultados da calibracdo pelo facto de apenas se ter informacéo
para dois dias do més. Na&o obstante, foi possivel identificar discrepancias, com o

modelo a subestimar claramente os valores experimentais.
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Figura 18 - Comparag&o entre os valores simulados e os reais de SST e CBOs do efluente final da ETAR,
para diferentes dias do més de junho. Os valores globais do més também séo apresentados.
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Tabela 2 - Parametros estatisticos calculados para avaliar a a qualidade dos valores simulados com base
nos dados experimentais de junho de 2015.

Parametro Valores aceitaveis Valor ideal SST CBOs
r -lal 1 0,61 0,70
DM -00 @ +00 0 -1,49 -3,42
RMSE 0a+wo 0 2,21 3,54
d 0al 1 0,58 0,13

Os resultados obtidos mostram alguma discrepancia entre valores experimentais e
simulados, em particular para a CBOs, para o qual o devio das médias é de -3,42 mg/L.
Para o parametro SST no efluente final, 0 modelo também subestima os valores de SST
em cerca de 1,5 mg/L, mas existe um ajustamento mais razoavel entre os valores
simulados e os experimentais, como é possivel ver pela magnitude dos parametros
estatisticos da Tabela 2.

Apesar das tentativas em ajustar 0s principais pardmetros cinéticos e
estequimeétricos, dentro das gamas aceitaveis, o0 modelo revelou-se sempre muito pouco
sensivel a essas alteracGes e, por essa razdo, todos os parametros cinéticos e
estequiométricos foram mantidos inalterados. Em todo este processo foram adotados o0s
trés principios basicos de calibracdo aduzidos por Henze et al. (1995): (1) alterar apenas
um parametro de cada vez; (2) existem parametros que nunca devem ser alterados, na
medida em que a sua variacdo é negligencidvel em termos de modelacdo; (3) se o
modelo ndo se revelar sensivel a alteracdo de um determinado parametro, este ndo deve
ser alterado.

As diferencas encontradas justificam-se, sobretudo, pelo facto de o modelo
representar relativamente bem a ETAR em condicOes ideais, sendo particularmente
dificil ajustar algumas imperfei¢cdes que possam existir ao nivel do regime hidraulico e
das condi¢es de arejamento, que exercem uma influéncia determinante.

A posterior validacdo do modelo serd efetuada no capitulo 6, sec¢do 6.2, por
comparagéo entre os resultados das simulagdes e 0s experimentais, para outros meses do
ano de 2015.

6.3. Avaliacdo do Comportamento Simulado da ETAR

Com o sistema calibrado até um nivel de precisdo ndo ideal, mas satisfatério face

ao objetivo pretendido, procedeu-se a realizacdo de simulacdes e respetiva avaliagdo
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para o periodo de fevereiro a outubro. Junho néo foi incluido nestas simulagdes por ter

servido de base a calibragdo do modelo.

Foram realizadas trés simulagdes distintas, designadas doravante por simulagdesl

(S1) e simulacBes2 (S2) e simulacbes3 (S3):

As simulagdesl foram realizadas nas mesmas condi¢fes das que

conduziram ao modelo calibrado;

As simulacbes2 diferem das simulacGesl, na medida em que a
recirculacdo interna foi estabelecida em 130% (valor préximo do valor
médio) para todos 0s meses estudados;

As simulacbes3 diferem das simulacGes2, na medida em que a
recirculagdo interna foi estabelecida em 400% para todos 0s meses

estudados.

Os principais resultados destas simulacdes, expressos em concentracbes médias

mensais de CBOs, SST, NH,"-N, NO3-N e Nt, encontram-se na Figura 19. Os valores

reais para as concentracdes de CBOs, SST, Nt também se encontram graficados para

facilitar a comparacao entre uns e outros.
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Figura 19 — Comparacdo entre valores simulados (simulacdo 1, simulacéo 2) e valores reais de SST,
CBO;s e azoto total do efluente final da ETAR, para diferentes meses de 2015.




A semelhanca do que ja tinhamos discutido na secgéo 5.3.3, todas as simulaces
reproduzem relativamente bem as concentracdes do efluente tratado em relagdo aos
SST, sobretudo de julho a outubro, mas subestima os valores entre fevereiro e maio. Em
relacdo a CBOs, 0 padrédo de variacdo definido pelos valores simulados segue de certa
forma o definido pelos valores reais, mas todas as simulacbes substimam as
concentracOes para todo o periodo estudado. Para o azoto total, 0 modelo da também
uma excelente resposta a nivel do padrdo de variacdo mensal, em particular quando
obtidos pela simulacdo3. A simulacdol e a simulacdo 2 apresentam um perfil similar,
mas sobrestimam os valores de azoto total. Como foi referido na sec¢do 3.3.1, as baixas
recirculacdes internas ndo permitem que todo o nitrato seja desnitrificado e dai as
simulacdes S1 e S2 conduzirem a descargas de azoto total mais elevadas do que o
verificado para as simulagdes S3. As simulacfes deixam assim antever que 0 aumento
das taxas de recirculacdo interna se traduzem em melhoria do desempenho da ETAR em
termos de remocdo de azoto total, em particular de nitratos.

A leitura efetuada € reforcada pelos resultados parametros estatisticos obtidos para
a comparacdo entre as concentracdoes simuladas e reais do efluente final da ETAR (ver
Tabela 3). As melhores correlacdes foram encontradas para a CBOs, mas 0s menores
desvios das médias foram registados para os SST. Para 0 azoto total registaram-se as
correlagbes mais baixas, mas apresentam o0s melhores indices de concordancia e, em

particular, as simulacGes S3 apresentam desvios das médias bastante satisfatorios.

Tabela 3 - Pardmetros estatisticos calculados para avaliar a qualidade dos valores simulados do efluente
final da ETAR de Braganca, para diferentes meses de 2015.

SST CBOs Nt
A Valores Valor
Parametro A )
aceitaveis ideal
S1 S2 S3 S1 S2 S3 S1 S2 S3
r -lal 1 051 050 051(088 089 0,860,339 0,21 0,364
DM -0 @ +0 0 -1,30 -1,30 -1,36 |-5.11 -5,17 -545| 4,27 3,45 -2,68
RMSE 0a+w 0 348 349 35 |518 526 554 | 92 1089 8,75
d Oal 1 0,45 044 045|035 0,34 033|057 041 0,58

As diferengas encontradas podem ter varias causas, mas certamente refletem os
varios fatores que condicionam o desempenho do processo de lamas ativadas. Entre 0s
mais importantes temos o0s relacionados com a atividade biolégica dos

microorganismos, com as propriedades da propria lama ativada (licor misto), com as
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perturbacdes hidraulicas, que afetam sobretudo a capacidade do clarificador em separar
e concentrar as lamas activadas do efluente e, ainda, com as condi¢Oes do arejamento.

Indiretamente é possivel introduzir no modelo alguns dos efeitos destes fatores,
mas ao ndo se proceder a essas alteracdes, 0 modelo € uma representacdo do sistema
real em condicOes ideais e, portanto, € natural que apresente resultados ligeiramente
melhores. Em relagdo ao azoto, o modelo sobrestima as concentragbes de Nt no
efluente, mas os resultados corroboram o reportado na literatura para um sistema pré-
anoxico Ludzack-Ettinger modificado. Sera interessante, explorar em trabalhos futuros,
as razdes que estdo na base das elevadas eficiéncias da ETAR em termos de remocdo de
azoto.

A avaliacdo do comportamento e do desempenho das lamas bioldgicas é
igualmente muito dificil, através de medidas de biomassa microbiana como MLSS ou
SSVTA, uma vez que ainda ndo foi possivel relacionar diretamente o nimero de
bactérias com o desempenho do processo (Stypka, 1998). A estimativa do nimero de
bactérias, a diferenciacdo entre bactérias viaveis e ndo-viaveis e a estimativa dos niveis
de atividade das bactérias em funcdo da idade das lamas encerra um processo dificil
para uma populacdo mista de lamas activadas. Atualmente usam-se outros métodos de
natureza quimica para avaliar a atividade bioldgica das lamas, entre os quais se demarca
a medicdo da adenosina-trifosfato (ATP), que € usado para medir o nimero de células
viaveis presentes em lamas activadas, o teste TTC para avaliar a actividade da
desidrogenase e a assimilacdo da glucose (Gray, 1990).

Atividade bioldgica das lamas ativadas pode ser afetada por muitos fatores
diferentes. A atividade do “licor misto” pode ser inibida pela presenca de materiais
toxicos (e.g. metais pesados), que por sua vez depende de diversos parametros do
processo (carga organica, idade das lamas, MLSS) e das caracteristicas das aguas
residuais (concentracao e tipo dos metais pesados e pH).

Além disso, existem outros fatores, cuja influéncia ndo é integrada nos modelos
ou ¢ integrada, mas envolve descri¢des demasiado simplistas, que afetam a floculagéo e,
consequentemente, a separacdo solido-liquido nos sedimentadores secundarios. A
desfloculacdo pode ocorrer para qualquer nivel de carga orgéanica e estar associada a
uma variedade de causas como 0s baixos niveis de oxigénio dissolvido, o baixo pH, e

aos choques causados por cargas toxicas (Stypka, 1998).

60



Também importa acrescentar que as diferentes simulacdes ndo tém em
consideracdo as flutuacOes de caudal e concentragdo de curto termo que podem alterar
substancialmente o desempenho da ETAR, como veremos na sec¢ao que se segue.

6.4 Analise de Cenarios

Com o objetivo de avaliar a influéncia de um conjunto de fatores ambientais e
operacionais, foram realizadas varias simulacdes com o intuito de avaliar a resposta do
sistema. Para simplificar esta analise, as simulacGes realizadas neste ambito nem sempre
foram estendidas a todo o periodo avaliado. Parte delas apenas tiveram por base
(referéncia) o més de maio.

As diferentes simulacGes foram separadas em trés grupos distintos:

« Caudal e concentracao: neste grupo foram analisados 0os comportamentos da
estacdo em momentos de grande variacdo de caudal e concentracdes do
afluente ao sistema.

» Condicdes operacionais: neste caso foram simuladas mudancas operacionais,
como as relacionadas com a recirculagdo interna e a recirculagdo de lamas e
niveis de oxigenio nos tanques aerobios.

» Outros cenarios: Neste grupo foram simuladas outras situacbes de mudanca
de projeto como por exemplo avaliar a remocdo de SST e CBOs nha auséncia do
tanque andxico e adotar um sistema mais completo de remocdo de azoto, do

tipo configuracdo Bardenpho de 4 estagios (ver capitulo 3.3.1).

Cenarios de Variacdo de Caudal e Concentragdes

A avaliacdo da influéncia do caudal afluente 8 ETAR e da composicéo da agua
residual bruta foi efetuada para reproduzir algumas flutuagdes que ocorrem na realidade
e que podem requerer uma atuagdo técnica especifica que contrarie os efeitos a nivel da
qualidade do tratamento.

A avaliacdo da variacdo do caudal consistiu na variacdo desta variavel, alterando
o0s caudais de recirculacdo de lamas e de recirculacao interna de forma proporcional.
Neste exercicio assumiram-se duas situa¢es para o caudal do afluente, uma em

gue o caudal pode reduzir-se a metade e a outra em que o caudal pode aumentar para o
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dobro. Em relacédo a influéncia da concentracdo de SST, CBOs e Azoto Total, também
se adoptou um procedimento similar. Numa terceira situacdo consideraram-se todas as
variaveis em conjunto, reduzindo-as a metade e aumentando-as para o dobro, alterando
igualmente os caudais de recirculacdo de lamas e de recirculacdo interna de forma
proporcional.

Os principais resultados expressos em concentra¢des de saida de SST, CBOs,
NH;"-N, NO3z-N e Azoto Total encontram-se sumariados na Tabela 4.

Tabela 4 - Resultados da influéncia da variagdo do caudal e das concentragdes do afluente na qualidade
do efluente final da ETAR.

Alteragdes do Caudal e Concentracdes no Efluente da ETAR (mg /L)
Concentragoes do " -
Afluente SST CBOs NH,"-N NO3-N Nt
Variagéo do Caudal
100% 1191 7.09 1.67 13.04 14.71
50% 6.63 4.43 0.22 12.9 13.12
200% 92.14 44.98 12.34 8.87 21.21

Variagado das
concentracdes de SST,

CBOse Azoto
100% 11.91 7.09 1.67 13.04 14.71
50% 8.99 5.82 0 13.14 13.14
200% 12.7 8.71 20.19 19.21 39.4

Variacao do Caudal e das

concentracoes
50% 5.26 2.72 0 12.03 12.03
200% 83.15 73.2 65.48 3.71 69.19

A partir dos resultados obtidos, constata-se que o aumento dos caudais conduz a
situagdes bastante desfavoraveis a nivel das eficiéncias de tratamento dos parametros
avaliados, em especial de SST. O aumento das concentragcdes conduz a uma ligeira
perda de eficiéncia a nivel dos solidos e da CBOs, mas pode comprometer seriamente a
remocdo do azoto total, motivada ora por nitrificacbes ora por desnitrificacOes
incompletas. A ocorréncia de aumentos de caudal e das concentracdes traduzem-se na
situacdo mais critica, com perdas considerdveis de eficiéncia em relagdo a este

parametro de qualidade.
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Os problemas das cargas hidraulicas excessivas em instalacfes de tratamento,
especialmente em resultado de um caudal de tempestade, séo recorrentes e que em
muitas situacbes podem comprometer as eficiéncias minimas de tratamento, resultando
numa séria deterioracdo do efluente. Este facto s6 ndo tera estas repercussdes negativas
no tratamento se 0 aumento do caudal conduzir a uma dilui¢do substancial das cargas
poluentes. Caso contrério, é importante adotar solucbes capazes de acomodar 0s caudais
de pico, sendo a utilizagdo ocasional de bacias de equalizacdo um dos métodos mais
eficazes para minimizar os efeitos desses picos de caudal no tratamento primario e

secundario.
Cenarios de Variacdo de Condicbes Operacionais

Para os cenarios das alteracdes das condicGes operacionais foram estudadas as
influéncias de trés parametros/processos na qualidade do efluente da ETAR:

« arecirculacédo de lamas;

« arecirculacdo interna;

* 0s niveis de oxigénio no reator aerobio.

Os resultados encontram-se nas Tabelas 5,6 e 7.

Tabela 5- Resultados da influéncia da recirculacdo de lamas na qualidade do efluente final da ETAR.

Taxa de Concentracoes no Efluente da ETAR
Recirculagdo de N ]

Lamas SST CBOs NH,"-N NOs™-N Nt
25% 13,2 9,20 15,26 9,31 24,57
50% 14,46 9,33 6,70 11,86 18,56
75% 15,85 9,49 3,68 12,09 15,77
100% 17,05 9,52 2,42 11,70 14,12
125% 18,31 9,95 1,84 11,14 12,98

Tabela 6- Resultados da influéncia da recirculacdo interna na qualidade do efluente final da ETAR.

Taxas de Concentrac@es no efluente da ETAR (mg/L)
Recirculacéo N )

Interna SST CBOs NH,"-N NO5-N Nt
100% 11.86 7.36 1.1 14.55 15.65
200% 11.89 7 1.15 11.54 12.69
300% 11.87 6.92 1.18 8.96 10.14
400% 11.86 6.87 1.65 7.63 9.28
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Tabela 7 - Resultados da influéncia dos niveis de Oxigénio Dissolvido do reator aer6bio na qualidade do
efluente final da ETAR.

Variag0es de Concentracdes no Efluente da ETAR (mg/L)
O.D no Tanque + R
Aer6bio SST CBOs NH,*-N NOg-N Nt
25% 12.01 8.19 22.66 5.48 28.14
50% 11.95 7.48 9.82 9.92 19.74
5% 11.92 7.21 3.71 12.2 15.91
100% 11.91 7.09 1.67 13.04 14.71
125% 11.91 7.03 1.04 13.31 14.35
150% 11.90 6.99 0.78 13.42 14.2
200% 11.90 6.95 0.55 13.52 14.07

Em relacdo a recirculacdo de lamas, fizeram-se varias simulacGes em que se
procedeu a variacdo das taxas relativamente ao valor de referéncia (100%), tendo-se
simulado para taxas de 25% até 125%. De um modo geral, os resultados revelam que a
medida que se aumentou a taxa de recirculacdo de lamas, a remoc¢do de azoto total
aumentou, a remocdo de CBOs manteve-se praticamente inalterada e a remogéo de SST
diminuiu. Atendendo as eficiéncias de tratamento e as poupancas energéticas resultantes
de uma taxa de recirculacdo mais baixa, este simples cenario suporta o valor aplicado na
ETAR para 0 més de base.

No que concerne ao estudo da influéncia da recirculagdo interna, os resultados
mostram que apenas 0s niveis de azoto sdo substancialmente alterados. Como referido
na seccao 6.2, num sistema Ludzack-Ettinger modificado as taxas de desnitrificacdo sdo
dependentes do caudal de recirculacdo interna, uma vez que é este fluxo que transporta
0s nitratos produzidos no tanque aerobio para 0 tanque andxico para serem
desnitrificados.

Ainda que o efeito da taxa de recirculagdo interna parecga baixo nas concentragdes
de azoto total, constata-se que a quadriplicacdo do caudal de recirculagdo interna se
traduz numa diminuicdo das concentracdes de Nt de aproximadamente 40%, que pode
ser fundamental quando esta em causa o cumprimento legal. Neste caso em particular o
valor usado na ETAR apresenta-se como 0 mais adequado para atingir os objetivos de
tratamento em relacdo a SST e CBOs.

No que concerne ao oxigénio dissolvido, este constitui também um parametro
operacional critico na eficiéncia do tratamento e, além disso, apresenta também um peso

consideravel nos custos globais do tratamento. De um modo geral, verifica-se que o
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aumento dos niveis de oxigénio no tanque aerobio melhora a eficiéncia de tratamento,
sendo particularmente significativa para o azoto total. Curiosamente, o aumendo do
O.D. no reator aerébio tem um efeito negativo na desnitrificacdo, que advém do facto de
as recirculacbes de lamas e interna disponibilizarem oxigénio no reator andxico,
reduzindo as taxas de desnitrificacdo. Os resultados das simulac¢Ges indicam também
que os valores usados na ETAR sdo os adequados, se a remocgdo de azoto ndo for

priorizada.

Outros Cenarios

Configurac@es do Tipo Bardenpho de 4 Estéagios

Um outro cenario estudado consistiu em substituir o sistema pré-anoxico Ludzack-
Ettinger modificado, por um sistema do tipo Bardenpho de quatro estagios, estudando
trés situacdes distintas:

e Simulagdo B1: sistema do tipo Bardenpho com as mesmas dimensdes do atual
sistema de tratamento biol6gico e com uma taxa de recirculacdo interna de
130%. Os volumes relativos para os quatro estagios foram de 0,283, 0,217, 0283
e 0,217,

e Simulacdo B2: sistema do tipo Bardenpho, com dimensdes 50% acima das
dimens@es iniciais, mantendo a taxa de recirculacdo interna de 130%. Neste
caso, os volumes relativos para 0s quatro estagios foram de 0,19, 0,48, 0,3, e
0,03;

e Simulacdo B3: sistema do tipo Bardenpho, com dimensdes 50% acima das
dimensGes iniciais, reduzindo a taxa de recirculagdo interna para 100% e
mantendo as propor¢des das dimensdes dos 4 estagios igual a situacdo anterior;

e Simulagdo B4: sistema do tipo Bardenpho com as mesmas dimens6es do atual
sistema de tratamento biologico, modificando as proporcdes das dimensdes dos
quatro estagios (compartimentos) para 0,15, 0,35, 0,15 e 0,35, repetivamente, e
dividindo equitativamente o caudal de alimentacdo de cada linha pelos estagios
le3d.
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O estudo destes cenarios implicou a constru¢cdo de um novo modelo global em
WRc STOAT. O diagrama global do modelo encontra-se no Anexo llI.

Este cenério configura um mero exercicio académico com o qual se pretendeu
avaliar a possibilidade de haver algum ganho de eficiéncia e de reducdo de custos na
remocdo de azoto face a situacdo atual, sem ter de proceder a alteracdoes muito
profundas no sistema real.

O comportamento deste novo sistema foi simulado para todos os meses de
fevereiro a outubro. A Figura 20 apresenta os resultados obtidos através da simulacéo
destas distintas configuracGes e compara-0s com 0s obtidos nas simulagdes anteriores
(e.g. Simulacdol, Simulacdo2 e Simulacdo3), e com os dados reais da ETAR, para 0s
parametros SST, CBOs e Nt. Os valores de NH;"-N e NO3™-N obtidos para as diferentes

simulacdessao também sdo apresentados.

——B1 ——B2 —&—B3 ——B1 ——B2 —4—B3
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Figura 20 — Qualidade do efluente final da ETAR obtida por simulagéo de 4 configurac6es do tipo
Bardenpho de 4 estagios (B1, B2, B3 e B4), por simulagfes do sistema Ludzack-Ettinger existente (S1,
S2 e S3) e por monitorizacdo do sistema real, para diferentes meses de 2015.

A partir da analise dos resultados, foi possivel constatar que a configuracdo, do
tipo Bardenpho, que apresentou melhor desempenho foi a correspondente a
SimulacdoB4. Face a configuracao atual, os resultados simulados expressam uma ligeira
melhoria da qualidade do efluente em relacdo a todos os parametros. Todavia, nenhuma

das situacdes estudadas é suficientemente encorajadora para equacionar a adocdo de
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qualquer uma destas solucBes estudads em projetos futuros. Um sistema de quatro
estagios € mais eficiente do que um de dois, mas exige dimensbes que podem ser
dificeis de conseguir disponibilizar no atual espaco fisico da ETAR.

Alternativamente, poder-se-4 pensar na implementacdo das novas tecnologias,
algumas das quais referidas no capitulo 3.3.1. e outras ndo referidas e que ocupam

pouco espago, como os filtros de desnitrificagéo.

Configuracédo Lama Ativada Convencional

Outro cenério estudado consistiu na reconversao do tratamento biolégico do tipo
Ludzack Ettinger modificado num sistema de Lamas Ativadas convencional. O
diagrama do modelo construido encontra-se no Anexo Ill. O diagrama do modelo
construido ndo ilustra objetivamente esta alteracdo, mas a mesma € conseguida através
da configuracdo do reator bioldgico, que neste caso passou a ser constituido apenas por
um estagio aerobio.

O estudo deste cenario nao foi nem é com a pretensdo de vir a ser uma situacao
futura, mas apenas com o objetivo de avaliar as diferencas entre sistemas combinados
de remocdo de matéria organica e azoto e os sistemas simples de lamas ativadas que
somente conseguem a remocao de matéria organica e azoto amoniacal. E verdade que
este cenario ganhou algum interesse adicional pelo facto de a ETAR néo estar obrigada
a cumprir o limite de descarga de azoto total.

Os resultados encontram-se na Tabela 8.

Tabela 8 - Concentracdes simuladas de SST, CBO5, NH,*-N, NO;-N e Nt do efluente final da ETAR
para um sistema de lamas ativadas convencional do tipo CSTR.

Concentrac0es do Efluente da ETAR (mg/L)

SST CBO; NH,"-N NOs-N Nt
Fevereiro 13.55 7.87 0.55 50.54 51.09
Marco 11.15 6.46 0.47 61.06 61.53
Abril 11.38 7 0.5 30.11 30.61
Maio 12.02 7.45 0.53 38.88 39.41
Junho 11.68 7 0.35 52.86 53.21
Julho 12.24 7.28 0.48 85 85.48
Agosto 11 6.4 0.11 45.15 45.26
Setembro 11.48 6.33 0.9 85 85.9
Outubro 12.41 6.65 0.08 23.7 23.78
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Ao observar os resultados obtidos e comparando com os histéricos da ETAR (ver
Figura 17), verificou-se que, de um modo geral, este sistema mostrou-se eficiente na
remocdo de SST e CBOs. E também eficiente na remocio de NH;*-N, mas como ndo
possui qualquer tanque anoxico, o efluente sai com uma elevada carga de nitratos,
podendo comprometer o equilibrio quimico e ecoldgico dos sistemas aquaticos.

As ETARs que consistem em sistemas combinados de remocdo de matéria
organica e nutrientes, como 0 azoto, devem procurar otimizar as eficiéncias de remocéo
de todos os contaminantes, sob pena de estarem a usar de forma muito pouco eficiente
os recursos financeiros envolvidos. Importa também acrescentar que 0s sistemas pré
anoxicos sdo de facto utilizados para remover azoto, mas apresentam algumas vantagens
relacionadas quer com a reducdo das necessidades de oxigénio e de energia, porque a
CBO é removida pela desnitrificacdo, quer com a reducdo da producéo de lamas, porque
as bactérias obtém menos energia, quando usam uma forma oxidada de azoto como

aceitador de eletrdes, em comparacdo com as que usam o O,.
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7. Considerac0es Finais

O tratamento de aguas residuais urbanas é de complexidade elevada, em virtude
do grande nimero de fatores que atuam sobre as vérias etapas ao longo da linha de
tratamento, em especial da etapa de tratamento bioldgico. A modelacdo matematica dos
processos envolvidos nas diferentes etapas de tratamento, juntamente com os ambientes
de simulacdo especificos, tém sido ferramentas essenciais no apoio aos especialistas a
nivel do projeto e da exploracdo de estacBes de tratamento, na medida em que
contribuem para a tomada de decisfes que se refletem na garantia do cumprimento dos
critérios de descarga e na minimizacéo de custos operacionais.

Modelar e simular um sistema real complexo torna-se, todavia, uma tarefa dificil e
morosa, porque requer conhecimentos profundos dos processos do sistema real, da
descricdo matematica destes e das proprios modelos e ferramentas de modelagédo
especificas. Ao longo da realizacdo deste estudo, estas dificuldades estiveram sempre
presentes e foram ainda mais sentidas, devido ao reduzido tempo que tivemos para 0 seu
desenvolvimento.

Apesar das imensas dificuldades e das limitacdes que os modelos atuais ainda
possuem, foi possivel simular, com elevado grau de confianga, a resposta de uma
instalagdo a situagdes diversas de funcionamento. De um modo geral, 0 modelo foi
capaz de simular o tratamento da ETAR de Braganca, avaliando-o em termos de
eficiéncia de remocdo de SST, CBOs e Azoto Total. Em relacdo ao Azoto Total, o
modelo nao foi suficientemente capaz de explicar as elevadas eficiéncias da ETAR, mas
identificou a remocdo do Azoto como o ponto ou um dos pontos mais criticos da ETAR.

De um modo geral a ETAR apresenta um desempenho excelente para a remogao
de SST e de matéria orgénica carbonacea, mas pode e deve melhorar a remocdo de
azoto.

Através do estudo de cendrios procurou-se encontrar alternativas de tratamento
eficientes e viaveis de remocao de azoto total, mas ndo se identificaram solugdes que
assegurassem decargas de azoto abaixo dos limites legais. Os melhores resultados que
se alcancaram para a remocao deste contaminante ocorreram com 0 aumento das taxas
de recirculacdo interna do sistema pré-anoxico existente e com uma configuracdo do
tipo Bardenpho de quatro estadgios com alimentacdo distribuida pelos dois estagios

anoxicos. Outras solucdes que envolvam tecnologias distintas podem e devem ser
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equacionadas em projetos futuros de melhoria de eficiéncia de remoc¢do de azoto da
ETAR.

Alguns dos cenérios estudados demonstraram também que a ocorréncia de picos
de carga hidraulica podem condicionar os bons niveis de tratamento, tornando-se
prejudiciais para o meio recetor, se forem acompanhados por cargas de poluicdo
elevadas no afluente.

Um dos aspetos mais criticos relacionados com a utilidade e a fiabilidade dos
modelos advém da qualidade dos seus inputs e da calibracdo dos mesmos. A utilizacdo
de dados recolhidos rotineiramente nas ETARs ndo configura a situacao ideal, mas com
0 presente estudo demonstra-se, mais uma vez, que sdo ferramentas que podem ser de
elevada utilidade no dia-a-dia de qualquer gestor de ETAR. Salienta-se, no entanto, que
a modelacdo € apenas uma ferramenta que ndo substitui a experiéncia ou o
conhecimento de Engenharia.

Em trabalhos futuros, seria interessante aprofundar outros aspetos como:

- proceder a uma calibragdo mais rigorosa do modelo, com a realiza¢do de uma ou
mais campanhas intensivas de medicdo e realizacdo de ensaios laboratoriais para

recolha de dados relevantes para a calibracdo/validacdo do modelo;

- realizar simulagdes dinamicas recorrendo a séries de entrada continuas em
termos de quantidade e qualidade. Estas séries de dados podem ser obtidas a partir dos
dados dicretos disponiveis e transformados, através da utilizacdo de séries de Fourrier

ou de outros procedimentos ja aplicados e descritos na literatura;

- utilizar a modelacdo como ferramenta de base para avaliar a sustentabilidade
ambiental de estratégias/alternativas de tratamento.
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Anexo 1 - Matriz de Petersen para 0 modelo ASM1 e Valores tipicos para 0 modelo ASM1

Tabela 9 - Matriz de Petersen para 0 modelo ASM1 — estequiometria e taxas de processos (adaptado de Metcalf & Eddy, 2003).

Componentes [i]1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13
Processo St Ss X Xs X Xs Xp So Swo Sun Swo Swo Saik Taxas de Processo
A
Crescimento aerdbico 1 1-Vy . ixp N Ss So
e - v 1 -~V —lxB - = 3 XpH
dos heterotréficos Yy Yy 14 H\Ks + S5/ \Kou + So)
1- Yy N Ss Son
: . 1 1-Y, “H( )
Crescimento anoxico 1 1 H ~ 14 % 2.86 Yy Ks + S/ \Kou + So
dos heterotréficos Yy 2.86 Yy XB ixp ( Sno ) ¥
14 Kuo + Swo/ B84
Crescimento aerdbico 1 4.57 1 . 1 ixp 1 | _ Snu So
d ofi -——+1 v Ixp — 3~ 32" v | Ha Xp,a
0s autotroficos Y, Yy Y, 14 7Y, Kyy + Svu/ \Koa + So
Decaimento dos i i
heterotroficos -fp | - fe ixs ~fpix buXpn
Decaimento dos i i
autotroficos 1-fp 10 e ixp - fpixp byXp 4
Amonificacéo do 1
azoto organico 1 -1 — kaSnpXpu
soluvel 14
Xs/XpH ( So ) +
Hidroélise da matéria 1 1 h kx+(Xs/Xgm) | \Ko.u+ So
organica ( Ko ) ( Sno )]
I Kon+So) \Kno+ Snp
Hidrélise do azoto
organico 1 -1 p7(Xnp/Xs)

Taxas de conversdo
observadas (ML'3T'1)

= Zv Py

78




Anexo 1 - Matriz de Petersen para 0 modelo ASM1 e Valores tipicos para o modelo
ASM1

Tabela 10 - Valores tipicos para os parametros cinéticos e estequiométricos do modelo ASM1, para pH

neutro e aguas residuais domésticas (adaptado de Metcalf & Eddy, 2003).

Valor
Simbolo Designacéo tipico a Unidades
20°C
Parametros Estequiométricos
Yy Rendimento Celular da biomassa heterotréfica 0,6 gCOD.g"* COD
fo Fracdo da biomassa que origina produtos particulados 0,08 geell debris.g-* COD
IN/xB Massa de azoto/massa de CQO na biomassa 0,086 gN.g™ COD ativo
IN/xD Massa de azoto/massa de CQO nos produtos da biomassa 0,06 gN.g™ COD (detritos)
Y, Rendimento celular da biomassa autotréfica 0,24 gCOD.g-* oxidado
Parametros Cinéticos
Uy Taxa méaxima especifica do crescimento da biomassa heterotréfica 6 dia-
K Coeficiente da meia-satura¢do para biomassa heterotréfica 20 mg.L™
Ky Coeficiente da meia-satﬁragéo em oxigénio para a biomassa 0.1 mg.L™
’ eterotrofica
Kyo Coeficiente da meia-saturacdo em azoto para biomassa heterotréfica 0,2 mg.L™
by y Coeficiente de decaimento da biomassa heterotréfica 0,4 g.gtd?
Mg Fator de correcdo de pH em condigdes andxicas 0,8 0.9°
i Fator de correcéo da hidrolise em condigbes andxicas 0,4 99"
K, Taxa especifica de amonificagéo 0,16 L.mg’ COD.d*
K, Taxa maxima especifica de hidrolise 2,21 g.g-d?
Ky Coeficiente de meia-saturagdo para a hidrolise do substrato 0,15 g.g-d?
Wy Taxa maxima especifica do crescimento da biomassa autotréfica 0,76 g.g-d?
Coeficiente de meia-satura¢do em azoto amoniacal para a biomassa 1
L g 1 Mg.L
autotrofica
Ky . Coeficiente da meia-saturacdo em oxigénio para a biomassa 0.75 Mg.L"
' autotrofica
by 4 Coeficiente de decaimento da biomassa autotréfica 0,07 g.gtd?
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Anexo 2 - Descri¢cdo Matematica e Parametros do Modelo ASAL3

O modelo ASAL3 € similar ao ASAL2, mas disponibiliza todos os pardmetros cinéticos e
estequiométricos ao utilizador, requerendo por isso utilizadores mais experientes no tratamento
de 4guas residuais.

Variaveis de Estado e Equacbes

- Remocéo de CBO Soldvel:

ds Q R, -X
° :_(SS,in_SS)_&'XH,V_\PH'XH,NV+ S rYE HV
a Vv YH K- X+ XS
O termo de entrada Q (Ss,;n — Ss) ndo inclui os efeitos do afluente, a recirculagdo das lamas, a
recirculacdo interna e o fluxo normal do liquido misturado através do tanque de lamas ativadas.

- Remogdo da CBO particulada, a partir da hidrdlise:

aX R,-X
> :g(xs,in_xs)_ o 'XH,v
dt Vv K, - X, +X,
- Heterotroficos viaveis:
dX., Q
d;,v = V(XH,V,in _XH,V)_IUH 'XH,v _(D'XH,V
- Heterotroficos ndo-viaveis:
dX Q
;t:NV = v ( H,NV,in _XH,NV)_KD .XH,NV +¢'XH,V

Estas mesmas equacdes sdo repetidas para os autotrdficos da nitrificacdo, substituindo a CBO a
as bactérias heterotréficas pela amdnia e pelas bactérias autotréficas.

- Total de sélidos:

1 R,-X,
Y, Ky Xy + X,

aX. Q
dtT :V(XT,in _XT)+1uH Xy T, Xy, —

H\V
- Consumo de oxigénio dissolvido que envolve os processos de oxidacdo da CBO, de oxidacao

da amdnia e de transferéncia de oxigénio para o efluente através do arejamento:

ds *
d_to :g(so,m —50)+KLG'(50 _So)_/Y{_:.XH,V -, “Xiwv

y7j \)
_YO,NH3 '(Y_:'XA,V _\PA 'XA,NVJ_MO 'KO—-:-)SO.XT
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- Os termos da cinética de crescimento e enzimatica usam equacgdes semelhantes:

Equacdo de Monod - cinética de crescimento:

_Iumax"S SO
K;+S K,+S,

Y7

Equacdo de Michaelis-Menten prazo - cinética enzimatica:

leax ) 5 SO

¥ =
K,+S K,+S,

- Perda de viabilidade:

_H

Q= p-max; g,,,min 1-
f.lleaX

onde @min € 0 Minimo e viabilidade e f é a taxa de crescimento fracionada abaixo da qual a
biomassa comeca a perder a sua viabilidade.

Quadro 11 - Variaveis de estado do modelo ASAL3 (WRc, s.d.a).

Simbolo Definicao Unidades
SNH3 Amonia mg/L
Snos Nitrato mg/L
So Oxigénio Dissolvido mg/L
Ss CBO Soluvel mg/L
Xav Autotréficos Viaveis mg/L
Xanv Autotréficos Nao-Viaveis mg/L
Xuv Heterotroéficos Viaveis mg/L
Xunv Heterotréficos Nao-Viaveis mg/L
Xy Sélidos Suspensos no Licor Misto mg/L

Quadro 12 - Parametros do modelo ASAL3 (WRc, s.d.a).

Simbolo Definicao Unidades
] Taxa de crescimento bacteriano 1/h
W Taxa de remogdo do substrato enzimatico 1/h
Kp Taxa de mortalidade 1/h
K.a Taxa de transferéncia méssica de oxigénio 1/h
Ko Constante de Monod para 0 oxigénio mg/L
Ks Constante de Monod para a CBO mg/L
Kx Constante de semi-vida para a CBO particulada -
M Taxa de manutengdo 1/h
Py Conteldo de Fosforo da biomassa heterotrofica -
Q Caudal m3h
Rx Taxa de hidrolise para a CBO particulada 1/h
\% Volume m?
Ya Rendimento dos autotréficos sobre o azoto amoniacal -
Yy Rendimento dos heterotréficos sobre a CBO -
Yonms Oxigénio necessario para _oxidar uma massa uni_téria de NH3-N -
Ys’x Contetdo de CBO por unidade de massa de solidos volateis -

81




Anexo 3 - Diagramas dos Modelos Globais Utilizados na Avaliacdo de Outro Cenarios

Stimentador Priméno 1

Afuenta Gradagem
Bardenpho Modifcads 1
< - = Sedimertador Secundério 1
Desarenador/Desdngorduradar dm I Ermente Tratado
i . Bardenpho Modificads 2
Ségmentgdohprimirio 3 Sedimeniagor Secuntirio 2

Fifiro de Banda

Espepsador ‘

Lamas

Digestor Anaerdbio

Figura 21 - Diagrama do modelo criado para estudar o comportamento de configuragdes do tipo
Bardenpho de 4 estégios.

égimentador Primario 1
Gradagem

DesarenadoriDesgngordurador
egimentador Primario 2
5 S \orrd

Afuente

Lama Convencional 1

Sedimentador Secundério 1
Efluente Tratado

Lama Convencional 2

Fitro de Bandr

Digestor Anaerébio

Figura 22 - Diagrama do modelo criado para estudar o comportamento de ma configuracdo de lamas
ativadas convencional.
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