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RESUMO
A necessidade crescente de alternativas para o tratamento e a disposição 

de lixiviados de aterros sanitários é uma realidade no Brasil, principalmente 

com os avanços estabelecidos pela Política Nacional de Resíduos Sólidos a 

partir de 2010 e consequentes metas de substituição de lixões por aterros 

sanitários. Uma alternativa empregada, devido à facilidade de implantação, é o 

cotratamento com esgoto sanitário, por meio do recebimento do lixiviado em 

estações de tratamento de esgoto (ETE). Este estudo avaliou a aplicabilidade 

do Activated Sludge Model No. 1 (ASM1) para lagoas aeradas promovendo o 

cotratamento de esgoto e lixiviado. Os cenários simulados consistiram em 

proporções crescentes de adição de lixiviado ao sistema — que variaram 

de 0 a 10% — e, para cada um deles, foi avaliado o desenvolvimento de 

biomassa heterotrófica e autotrófica, o consumo de demanda química 

de oxigênio (DQO) em diferentes frações, a nitrificação, o consumo de 

oxigênio e a alcalinidade. Os resultados das simulações geradas indicaram 

que o modelo foi otimista em relação ao período de partida do sistema e à 

adaptação das comunidades microbianas consideradas frente aos cenários 

progressivamente agressivos oferecidos pela maior presença de lixiviado. 

Porém, representou adequadamente o prejuízo à qualidade do efluente 

devido à matéria orgânica recalcitrante e aos problemas relacionados à 

manutenção da nitrificação, frente ao aumento da capacidade de aeração 

e da demanda de alcalinidade. O ASM1 teve boa aplicabilidade, portanto, 

como ferramenta para avaliar qualitativamente o comportamento de ETE ao 

receber lixiviado para cotratamento e corroborar os riscos associados a essa 

alternativa, necessitando, porém, de modificações e detalhamentos adicionais 

para otimização de sistemas reais.
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ABSTRACT
The growing necessity for alternative landfill leachate treatment and disposal 

is a reality in Brazil, mainly when the advancements of the National Policy on 

Solid Wastes (2010) established goals for replacing dumping grounds with 

landfills. Due to its simplicity, a usual alternative is to perform co-treatment 

of municipal sewage and landfill leachate in wastewater treatment plants 

(WWTPs). This study assessed the applicability of the Activated Sludge 

Model No 1 (ASM1) to aerated lagoons promoting sewage and leachate 

co-treating. The simulated scenarios consisted of increasing proportions 

of leachate addition to the system, ranging from 0 to 10%, and for each 

of them the development of heterotrophic and autotrophic biomass, COD 

consumption in different fractions, nitrification, oxygen consumption and 

alkalinity were evaluated. The simulation results showed that the model 

was optimistic regarding the treatment system startup and microbial 

communities adaptation when exposed to increasingly aggressive 

conditions due to leachate addition. However, it correctly represented the 

detrimental effects on effluent quality due to recalcitrant organic matter 

and the issues with maintaining proper nitrification regarding aeration 

capacity and alkalinity demands. ASM1 has good applicability, therefore, 

as a tool to qualitatively assess the behavior of WWTP when receiving 

leachate for co-treatment and corroborates the risks associated with this 

alternative, however, requiring further modifications and details to optimize 

real systems.
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INTRODUÇÃO
Lixiviados de aterros sanitários constituem-se em importantes efluentes 
dos pontos de vista ambiental e de saúde pública, sendo gerados por 
meio da percolação da água de chuva através dos resíduos sólidos, além 
da própria umidade do material depositado nos aterros. Os lixiviados 
possuem altas cargas orgânicas (biodegradáveis ou não), nas quais os 
compostos húmicos constituem um importante grupo, assim como os 
compostos nitrogenados, metais pesados e sais inorgânicos (RENOU 
et al., 2008; WISZNIOWSKI et al., 2006; ÇECEN; ÇAKIROGLU, 2001; 
QASIM; CHIANG, 1994). Por apresentar uma composição química 
complexa, apresentam alto poder poluidor para mananciais, águas 
subterrâneas e solo se não submetidos ao devido tratamento.

Nos últimos anos, o tratamento biológico aplicado a lixiviados tem 
atraído interesse por causa das muitas vantagens relacionadas à facili-
dade e à rapidez com que os microrganismos podem ser cultivados e 
produzidos (ZHAO et al., 2010). Ainda assim, conduzir o tratamento 
de lixiviados puramente por intermédio de processos biológicos se 
mostra inviável, normalmente exigindo a combinação de unidades 
biológicas com processos físico-químicos (GAO et al., 2015), dadas a 
complexidade e a variabilidade dessa água residuária. 

Por isso, o cotratamento de lixiviados de aterros sanitários com 
esgotos sanitários pode ser bastante atrativo, uma vez que o sistema 
de tratamento de esgoto apresenta amplitude operacional, possibili-
tando boa flexibilidade no tratamento por meio da diluição do lixi-
viado com o esgoto sanitário (BOCCHIGLIERI, 2005). Esse cotrata-
mento consiste também na medida mais prática de destinação dos 
lixiviados, visto que permite o aproveitamento da estrutura de trata-
mento já existente em uma estação de tratamento de esgoto (ETE). 
Entretanto, essa medida é questionável, em razão da presença de 
compostos orgânicos inibitórios e metais pesados no lixiviado, que 
podem reduzir a eficiência do tratamento e diminuir a qualidade do 
efluente final da ETE (CAMPOS, 2014; RENOU et al., 2008). Além 
disto, a proporção entre lixiviados e esgotos sanitários deve ser bem 
estabelecida para que essa inserção não cause problemas à comuni-
dade microbiana presente no reator biológico e à operação do sistema 
de tratamento, especialmente por causa da sobrecarga de nitrogênio 
amoniacal decorrente dessa mistura.

Modelos matemáticos permitem a representação dos principais 
aspectos de sistemas biológicos, compondo importante ferramenta 
para maior entendimento dos sistemas de tratamento, para formulação 
e validação de hipóteses, previsão de comportamentos em diferentes 
cenários e otimização. Reduzem grandemente, portanto, as deman-
das experimentais e o tempo para sua execução, os custos e os riscos 
(DONOSO-BRAVO et al., 2011). No contexto do presente trabalho, 
portanto, a modelação matemática pode contribuir sobremaneira para 
o estudo do cotratamento de lixiviado e esgoto sanitário, bem como 
ampliar a discussão sobre as vantagens e desvantagens de tal abordagem. 

Os modelos matemáticos mais utilizados atualmente para tratamento 
de esgoto sanitário por meio de processos biológicos do tipo lodos ativa-
dos são os da série Activated Sludge Model (ASM) (HENZE et al., 2000). 
Esse modelo apresenta quatro versões diferenciadas, basicamente, pela 
inclusão ou não da remoção de nutrientes (fósforo e nitrogênio) atra-
vés de processos físico-químicos e biológicos e tem sido largamente 
empregado para a simulação de sistemas de tratamento baseados em 
lodos ativados (GALLEGUILLOS; VASEL, 2011; CINAR; DAIGGER; 
GRAEF, 1998; IACOPOZZI et al., 2007). Os conceitos estabelecidos pela 
série ASM, porém, podem ser aplicados para outros tipos de sistemas de 
tratamento baseados em bioprocessos aeróbios, como o de lagoas aera-
das, tendo em vista a similaridade com o sistema de lodos ativados em 
termos de fisiologia microbiana (ÁBREGO-GÓNGORA et al., 2015).

O ASM1 contempla oito processos biológicos e 13 componentes, 
representando o consumo de matéria carbonácea e os processos de 
nitrificação e desnitrificação. Os modelos ASM2 e ASM2d incorpo-
ram a remoção de fósforo na gama de processos. Já o ASM3, o mais 
recente da série, complementa o ASM1, principalmente em relação 
aos aspectos do decaimento endógeno e à consideração de armazena-
mento celular, entre outros (HENZE et al., 2000; GUJER et al., 1999). 

Os processos considerados no ASM1 são o crescimento aeróbio 
de microrganismos heterotróficos e autotróficos, relacionados à degra-
dação da matéria orgânica e à nitrificação, respectivamente, o cresci-
mento anóxico de microrganismos heterotróficos, relacionado à des-
nitrificação, o decaimento endógeno de microrganismos heterotróficos 
e autotróficos, a amonificação e as hidrólises de compostos orgânicos 
gerais e nitrogenados. Os componentes calculados são as concentra-
ções de diferentes frações da matéria orgânica, divididas em função 
de sua solubilidade e biodegradabilidade, biomassa autotrófica e hete-
rotrófica, oxigênio dissolvido, nitrogênio amoniacal, nitrito e nitrato, 
nitrogênio orgânico solúvel e particulado e alcalinidade, sendo essa 
última utilizada para avaliação indireta das variações de pH do sistema.

A matéria orgânica é descrita como biodegradável e não biode-
gradável, as quais são subdivididas em frações rapidamente biodegra-
dáveis e particuladas lentamente biodegradáveis. Estas, por sua vez, 
sofrem hidrólise, sendo transformadas em moléculas mais simples e 
de fácil biodegradação. A concentração da matéria orgânica é inserida 
no modelo por meio da concentração da demanda química de oxigê-
nio (DQO). Esse parâmetro é aplicado por se tratar de uma medida 
que, por si só, fornece uma relação entre o substrato orgânico e os elé-
trons equivalentes, a biomassa e a utilização de oxigênio (GAUDY JR.; 
GAUDY, 1971 apud HENZE et al., 2000). 

Sistemas de lagoas aeradas seguidas das de decantação são bas-
tante empregados no Brasil e podem ser um possível destino para o 
cotratamento de lixiviado com esgoto sanitário. Entretanto, pela ausên-
cia de retorno de lodo e, consequentemente, concentrações menores 
de biomassa no meio líquido, esse tipo de sistema pode apresentar 
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comportamento diferente do sistema de lodos ativados frente à inser-
ção de lixiviado juntamente com esgoto sanitário.

Nesse âmbito, considerando a necessidade de se investigar mais 
detalhadamente o efeito da adição de lixiviados de aterros sanitários 
em sistemas de tratamento de esgoto sanitário, este trabalho propõe-
-se a avaliar a aplicabilidade do modelo ASM1 para simular sistemas 
de lagoas aeradas recebendo lixiviado de aterro sanitário para cotra-
tamento com esgoto sanitário. Pretende-se, com isto, contribuir com a 
elucidação dos fenômenos biológicos e do comportamento operacional 
desse sistema de tratamento ao receber lixiviado, bem como analisar 
as limitações dessa estratégia de disposição e avaliar a representati-
vidade do modelo estudado em diferentes cenários de cotratamento.

METODOLOGIA

Implementação do modelo
O modelo utilizado neste estudo foi o ASM1, visto que as versões poste-
riores (ASM2 e ASM2d) incluem a remoção de fósforo, que não foi um 
foco no desenvolvimento deste trabalho. Da mesma forma, o ASM3 tem 
estrutura mais complexa que, para fins práticos, nos cenários estudados, 

não foi considerada. A implementação do ASM1 foi realizada por meio 
do software MATLAB® 2015ª, utilizando o pacote Simulink®, uma ferra-
menta específica para implementação de equações diferenciais ordinárias 
e de simulação dinâmica, como a estabelecida para o modelo adotado. 
Sua implementação seguiu as recomendações de Henze et al. (2000).

Para a resolução das equações diferenciais ordinárias que compõem 
o modelo, foi utilizado o método ODE23S, incluso no pacote Simulink®. 

Os parâmetros cinéticos e estequiométricos usados na descrição dos 
processos do ASM1 foram principalmente baseados na cinética de Monod 
para todos os componentes que podem influenciar as taxas de reação e foram 
adotados de acordo com os valores iniciais propostos por Henze et al. (2000) 
(Tabela 1). Por recomendação dos próprios autores, na aplicação do modelo 
para simulação e validação de sistemas de tratamento reais, é necessário ado-
tar valores específicos para cada caso ou calibrar os parâmetros que apre-
sentem maior sensibilidade. Porém, para o escopo do presente estudo, que 
é avaliar a aplicabilidade do modelo, é suficiente utilizar os valores originais.

Dados de entrada do modelo para esgoto sanitário e 
lixiviado de aterro sanitário e cenários de simulação
As características de esgoto sanitário e lixiviado consideradas neste 
estudo são apresentadas na Tabela 2. A composição do primeiro foi 

Tabela 1 – Parâmetros cinéticos e estequiométricos utilizados.

Parâmetros Valores

Rendimento heterotrófico 0,67 mg SSV.mg DQO-1

Rendimento autotrófico 0,24 mg SSV.mg DQO-1

Fração de biomassa produzindo particulados 0,08

Massa de nitrogênio por massa de DQO na biomassa 0,086 g N.g DQO -1 na biomassa

Massa de nitrogênio por massa de DQO em produtos da biomassa 0,06 g N.g DQO-1 na massa endógena

Crescimento heterotrófico 6.d-1

Coeficiente de saturação 20 g DQO.m-³

Coeficiente de meia saturação de oxigênio para biomassa heterotrófica 0,2 g O
2
.m-³

Coeficiente de meia saturação de nitrogênio para biomassa heterotrófica 
denitrificante

0,5 g NO
3

-.m-³

Taxa de decaimento endógeno de biomassa heterotrófica 0,62.d-1

Crescimento autotrófico 0,8.d-1

Coeficiente de meia saturação de amônia para biomassa autotrófica 1 gNH
3
-N.m-³

Coeficiente de meia saturação de oxigênio para biomassa autotrófica 0,4 gO
2
.m-³

Coeficiente de decaimento endógeno autotrófico 0,15.d-1

Fator de correção para crescimento anóxico de heterotróficas 0,8 

Taxa de amonificação 0,08 m³.DQO.(g.dia-1)-1

Taxa específica máxima de hidrólise 3 g DQO lentamente biodegradável (DQO.dia-1)

Coeficiente de meia saturação para hidrólise de substrato lentamente 
biodegradável

0,03 g DQO lentamente biodegradável 

Fator de correção para taxa de hidrólise sob condições anóxicas 0,4

SSV: sólidos suspensos voláteis; DQO: demanda química de oxigênio.

Fonte: Henze et al. (2000).

http://SSV.mg
http://SSV.mg
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obtida a partir de Jordão e Pessôa (2011). Já a do segundo foi proposta 
com base na realidade brasileira para esse efluente, que apresenta gran-
des concentrações de DQO, nitrogênio amoniacal e alcalinidade no 
país (SOUTO, 2009). Embora a grande variabilidade de concentrações 
possíveis seja um obstáculo para a determinação de uma concentração 
média para o lixiviado, foram adotados valores representativos dele, 
contendo grandes frações dessa demanda como não biodegradável 
e altas concentrações de nitrogênio (Tabela 2). O fracionamento da 
DQO do lixiviado foi adaptado a partir do proposto por Galleguillos 
e Vasel (2011), não tendo sido considerada a presença de biomassas 
heterotrófica e autotrófica ativas no lixiviado e esgoto sanitário afluente 
ao sistema biológico.

O sistema de tratamento simulado utilizando o ASM1 foi o de uma 
lagoa aerada dimensionada para uma população aproximada de 15 mil 
habitantes, com volume de 9 mil m3 e vazão afluente igual a 3.000 m3.d-

1, resultando em um tempo de detenção hidráulico igual a três dias. 
Foram analisados seis diferentes cenários de simulação, considerando 
um período de 180 dias de operação da lagoa aerada. Esse tempo foi 
estabelecido para que as simulações englobassem tanto períodos dinâ-
micos quanto estado estacionário em cada um dos cenários. O primeiro 
deles considerou o afluente sendo esgoto sanitário somente (cenário 1) 
e, nos cinco cenários restantes, incluiu-se lixiviado ao esgoto sanitário 
nas seguintes proporções: 2% (cenário 2), 4% (cenário 3), 6% (cenário 
4), 8% (cenário 5) e 10% (cenário 6). Embora os cenários com maiores 
adições de lixiviado sejam, na prática, tecnicamente inviáveis, foram 
considerados do ponto de vista de modelação para observar o com-
portamento do sistema frente a situações extremas.

Os parâmetros analisados para avaliar a aplicabilidade do modelo 
foram: biomassa heterotrófica ativa (Xbh), biomassa autotrófica ativa 
(Xba), nitrogênio amoniacal (Snh), nitrito e nitrato (Sno), nitrogê-
nios orgânicos solúvel (Snd) e particulado (Xnd), matérias orgânicas 
inertes solúvel (Si) e particulada (Xi), matérias orgânicas biodegra-
dáveis solúvel (Ss) e particulada (Xs), alcalinidade (Salk), oxigênio 

dissolvido (So) e produtos particulados provenientes do decaimento 
de biomassa (Xp).

RESULTADOS E DISCUSSÃO

Partida do sistema e adaptação 
da comunidade microbiana
A Figura 1 mostra os resultados de simulação obtidos para as con-
centrações de biomassa heterotrófica e autotrófica e, portanto, a evo-
lução do sistema em sua partida e adaptação inicial da comunidade 
microbiana. Analisando os resultados obtidos para a biomassa hete-
rotrófica ativa (Xbh) (Figura 1A), observaram-se picos de cresci-
mento após aproximadamente 10 dias de operação do sistema e, após 
20 dias de operação, este alcançou sua estabilização. No entanto, o 
período de estabilização normalmente observado em sistemas de tra-
tamento biológicos se encontra após os primeiros 90 dias de operação. 
Essa divergência está provavelmente associada à escolha dos parâme-
tros cinéticos aplicados ao modelo em questão. Já a biomassa autotró-
fica ativa (Xba) apresentou comportamento mais condizente com o 
esperado e se desenvolveu após os 80 dias de simulação (Figura 1B). 
Após testes preliminares, foi constatado que o desenvolvimento de 
ambos os tipos de biomassa nas simulações também depende for-
temente da concentração inicial de biomassa utilizada como input. 
No presente estudo, os valores inseridos foram infinitesimais para 
simular um sistema com partida sem inóculo, mas constatou-se que, 
caso valores iniciais maiores de biomassa fossem inseridos, o estado 
estacionário do sistema seria atingido mais rapidamente. Isso repre-
senta a realidade de maneira acurada, pois é a razão pela qual alguns 
sistemas de tratamento são inoculados antes da partida. Do ponto de 
vista da modelação, entretanto, ficou claro que houve comportamento 
otimista com relação à biomassa heterotrófica e que é difícil, nessas 
condições, utilizar o modelo para prever o tempo necessário à adap-
tação da comunidade microbiana. Além disso, o desenvolvimento de 
nitrificação em lagoas aeradas, na prática, pode não ocorrer, ao con-
trário dos resultados do modelo.

Os resultados mostraram também que, quanto maiores as con-
centrações afluentes de lixiviado à lagoa aerada, maiores as concen-
trações de biomassa heterotrófica e autotrófica ativas, o que é natural 
quando se considera a maior disponibilidade de substrato. Após os 
180 dias de simulação, as concentrações obtidas para biomassa hete-
rotrófica considerando o cenário 1 — esgoto sanitário somente — foi 
igual a 195 mg.L-1 e, para o cenário 6 — contendo 10% de lixiviado e 
90% de esgoto sanitário — , foi de 219 mg.L-1. Já a biomassa autotró-
fica ativa (Xba) apresentou crescimento e estabilização em níveis que 
variaram de 4,3 mg.L-1 a 36 mg.L-1 para os cenários 1 e 6, respectiva-
mente. A Figura 1, por outro lado, evidencia que, independentemente 

Tabela 2 – Parâmetros utilizados na alimentação do Activated Sludge 
Model No. 1.

Parâmetros
Esgoto sani-
tário fraco

Lixiviado

DQO total (mg.L-1) 574 5.000

DQO não biodegradável (mg.L-1) 69 4.025

DQO biodegradável (mg.L-1) 505 975

NTK (mg.L-1) 48 2.000

Alcalinidade (mmol.L-1) 6 160

Fração prontamente biodegradável (Fbs) 0,25 0,13

Fração não biodegradável solúvel (Fus) 0,07 0,6

Fração não biodegradável particulada (Fup) 0,05 0,20

DQO: demanda química de oxigênio; NTK: nitrogênio total Kjeldahl.
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da concentração de lixiviado adicionada no sistema, a estabilidade foi 
atingida ao mesmo tempo em todos os cenários e que o aumento da 
geração de biomassa com o crescimento da proporção de lixiviado foi 
linear. Em um sistema real recebendo lixiviado, isso provavelmente 
não ocorreria, de maneira especial nos cenários com concentrações 
maiores dele, considerando a presença de possíveis compostos tóxicos 
e o efeito gradualmente inibidor da amônia livre. Para esses casos, o 
modelo mostra-se inadequado, visto que não prevê mecanismos que 
representem tais processos. 

Remoção de matéria orgânica 
e qualidade do efluente final
A DQO afluente, composta de matérias orgânicas inertes solúvel e par-
ticulada (Si e Xi) e biodegradáveis também solúvel e particulada (Ss e 
Xs), variou de 574 mg.L-1 para o esgoto sanitário puro a 1.017 mg.L-1 
para o cenário 6, contendo 10% de lixiviado, conforme mostrado na 
Figura 2. As Figuras 2A e 2B indicam que as frações orgânicas biode-
gradáveis foram consumidas e não causaram instabilidade à operação 
da lagoa após o período de partida. Do ponto de vista global, entretanto, 

B
io

m
as

sa
 h

et
er

o
tr

ó
fic

a 
at

iv
a 

(m
g

.L
-1 ) 300

250

200

150

100

50

0
0

BA

20 40 60 80 100 120 140 160 180 200
Tempo (dias)

B
io

m
as

sa
 h

et
er

o
tr

ó
fic

a 
at

iv
a 

(m
g

.L
-1 ) 45

40

35

30

25

20

15

10

5

0
0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 200

Tempo (dias)

Figura 1 – Resultados de simulações contendo as concentrações de (A) biomassa heterotrófica ativa (Xbh) e (B) biomassa autotrófica ativa (Xba), 
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Figura 2 – Resultados de simulações contendo as concentrações de (A) matérias orgânicas biodegradável solúvel (Ss), (B) biodegradável particulada 
(Xs), (C) inerte solúvel (Si) e (D) e inerte particulada (Xi), para os cenários 1 ( ), 2 ( ), 3 ( ), 4 ( ), 5 ( ) e 6 ( ).
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as simulações apresentaram, como resultados de DQO efluente da 
lagoa aerada, 76 e 473 mg.L-1 para os cenários 1 e 6, respectivamente. 
Essas concentrações efluentes são constituídas, majoritariamente, por 
matéria orgânica recalcitrante (Figuras 2C e 2D). Não foram conside-
radas, como DQO efluente, as concentrações referentes a biomassas 
heterotrófica e autotrófica ativas, visto que estas seriam removidas na 
lagoa de decantação posterior à aerada.

Percebe-se que a eficiência do tratamento biológico em termos 
de redução de DQO atingiu 86,7% para esgoto sanitário somente, 
enquanto, para o último cenário simulado, contendo 10% de lixiviado 
com esgoto sanitário, a eficiência atingida foi de 46,5%. Isso eviden-
cia a influência negativa que o lixiviado de aterro sanitário aporta à 
tratabilidade por meio biológico quanto maior for sua concentra-
ção afluente ao sistema, o que foi adequadamente corroborado pelos 
resultados do modelo. 

Campos (2014) relata que sistemas de lagoas aeradas recebendo 
mistura de lixiviado e esgoto sanitário podem ter sua eficiência de 
remoção de DQO reduzida de 82 para até 56%, o que está de acordo 
com os resultados de simulação obtidos no presente estudo. Na prá-
tica, o prejuízo à qualidade do efluente pode ser ainda maior, dada a 
presença de metais pesados e compostos tóxicos no lixiviado que não 
são contabilizados pelo modelo. 

Dessa forma, pode-se dizer que o modelo fornece parcialmente 
os indicativos de que o cotratamento de esgoto e lixiviado pode com-
prometer o corpo receptor. É importante salientar também que a 
lagoa aerada simulada neste estudo contava com tempo de detenção 
hidráulica (TDH) de 3 dias, o que pode não ser suficiente para os 
cenários mais agressivos quanto às proporções de lixiviado. Na prá-
tica, valores de TDH mais altos poderiam favorecer a quebra de molé-
culas orgânicas de lenta biodegradabilidade, resultando em melho-
res eficiências do que as previstas pelo modelo. A lenta degradação 
de compostos recalcitrantes, porém, não faz parte da estrutura do 
modelo, visto que este determina uma clara distinção entre frações 
biodegradáveis e inertes, sem considerar que, em longo prazo, alguns 
compostos orgânicos considerados inertes podem sofrer alterações. 
Da mesma forma, maiores valores de TDH poderiam também, na 
prática, ter influência sobre a estabilidade da nitrificação, caso a efi-
ciência de remoção de matéria orgânica fosse beneficiada por tal 
mudança operacional. 

Nitrificação e demanda por aeração e alcalinidade
O crescimento da biomassa autotrófica após os 80 primeiros dias 
da simulação resultou em nitrificação, o que pode ser observado na 
Figura 3A, com o decréscimo das concentrações de nitrogênio amoniacal 

Figura 3 – Resultados de simulações contendo as concentrações de (A) nitrogênio amoniacal (Snh), (B) nitrito e nitrato (Sno), (C) demanda por 
oxigênio dissolvido (So) e (D) alcalinidade (Salk), para os cenários 1 ( ), 2 ( ), 3 ( ), 4 ( ), 5 ( ) e 6 ( ).

N
itr

o
g

ên
io

 a
m

o
n

ia
ca

l (
m

g
.L

-1 ) 250

200

150

100

50

0

250

200

150

100

50

0

A B

N
itr

ito
 e

 n
itr

at
o

 (m
g

.L
-1 )

D
em

an
d

a 
p

o
r 

ox
ig

ên
io

 d
is

so
lv

id
o

 (m
g

.L
-1 )

200

0

-200

-400

-600

-800

-1.000

-1.200

-1.400
0

C D

20 40 60 80 100 120 140 160 200180

Tempo (dias)

0 20 40 60 80 100 120 140 160 200180

Tempo (dias)

A
lc

al
in

id
ad

e 
(m

m
o

l.L
-1 )

30

25

20

15

10

5

0

-5
0 20 40 60 80 100 120 140 160 200180

Tempo (dias)

0 20 40 60 80 100 120 140 160 200180

Tempo (dias)



299Eng Sanit Ambient | v.25 n.2 | mar/abr 2020 | 293-301

ASM1 para cotratamento de esgoto e lixiviado em lagoas aeradas

(Snh) e consequente aumento das concentrações de nitrato e nitrito 
no efluente (Sno) (Figura 3B). 

Para tanto, observa-se que a demanda por oxigênio dissolvido para 
a ocorrência da nitrificação nos seis cenários simulados aumentou pro-
gressivamente a cada incremento de 2% de lixiviado ao esgoto sani-
tário, conforme a Figura 3C, que apresenta valores negativos de oxi-
gênio dissolvido representando o que foi demandado pelos processos 
biológicos em cada cenário. Esses resultados, quando comparados às 
necessidades por oxigênio dissolvido apenas para a remoção de DQO, 
contrastam-se bastante, uma vez que, nesse caso, a cada incremento 
de 2% de lixiviado ao esgoto sanitário, a demanda por oxigênio dis-
solvido seria bem menor. Isso se deve às altas concentrações de nitro-
gênio amoniacal no lixiviado, causando grande impacto ao sistema. 
O aporte de DQO por causa do lixiviado também é alto, mas grande 
parte desta é considerada recalcitrante, demandando menos oxigênio 
do que nitrogênio. 

No modelo, o fornecimento de oxigênio foi mantido constante na 
implementação, de forma que não houvesse interrupção dos processos 
em razão da sua escassez. Porém, a demanda por oxigênio dissolvido 
pode tornar-se uma restrição ao tratamento de lixiviados de aterros 
sanitários em estações de tratamento de esgotos, uma vez que os siste-
mas de aeração instalados apresentam capacidade operacional limitada 
e podem não atender aos padrões legais exigidos quanto à remoção de 
carga orgânica, assim como à nitrificação.

De forma similar, deve-se também analisar a nitrificação sob o 
ponto de vista do consumo de alcalinidade e consequentes variações 
de pH. Os resultados de alcalinidade provenientes das simulações rea-
lizadas para os seis cenários variaram durante os primeiros dias até a 
completa estabilização do sistema próximo aos 20 dias (Figura 3D). 
Quanto maior a contribuição de lixiviado, maior a alcalinidade afluente, 
já que a sua alcalinidade aqui considerada é de 160 mmol.L-1, muito 
maior que a considerada para esgoto sanitário (6 mmol.L-1). 

Já era esperado que, a partir da ocorrência da nitrificação, hou-
vesse queda na alcalinidade do sistema, e esse fato foi observado 
nos resultados obtidos por meio das simulações apresentadas na 
Figura 3D. Analisando esses resultados, o consumo da alcalinidade 
do sistema foi crescente à medida que a concentração de lixiviado 
foi acrescida ao afluente. O cenário 1 — apenas esgoto sanitário — 
apresentou queda de 3,4 mmol de alcalinidade, enquanto o 6 — 
10% de lixiviado no afluente — demonstrou queda de aproximada-
mente 30 mmol. O modelo registra o consumo de alcalinidade por 
causa da nitrificação, independentemente da presença dos valores 
requeridos, o que justifica o fato de que, para os cenários de 4 a 6, 
as concentrações de alcalinidade tenham se mostrado negativas, 
conforme a Figura 3D. Isso significa que, para esses cenários, a 
alcalinidade presente foi insuficiente e deverá ser complementada 
na operação do sistema.

Geralmente, se a nitrificação faz com que a alcalinidade caia abaixo 
de 40 mg.L-1, os problemas associados ao baixo pH vão surgir na esta-
ção de tratamento, como a baixa eficiência de nitrificação, o efluente 
agressivo ao concreto e a possibilidade de desenvolvimento de lodos 
com má sedimentabilidade (JENKINS; DAIGGER; RICHARD, 1993). 
Diante disso, a planta deverá suprir a queda de alcalinidade por meio 
da adição de químicos e, consequentemente, terá maiores custos de 
operação quanto maior for a percentagem de lixiviado sendo tratado.

Considerações sobre a aplicabilidade do modelo e 
sobre o cotratamento de esgoto e lixiviado
Os modelos da série ASM foram desenvolvidos especificamente para 
aplicação a sistemas de tratamento aeróbios, em especial os de lodos 
ativados, recebendo esgoto sanitário sem contribuições industriais sig-
nificativas (HENZE et al., 2000). No entanto, os limites para se con-
siderar contribuições de outras águas residuárias no modelo não são 
claros, e o presente estudo visou avaliar esse ponto. 

Os resultados de simulações mostraram que a estrutura do modelo 
pode, sim, representar corretamente alguns aspectos do cotratamento 
de esgoto sanitário e lixiviado em lagoas aeradas, também destacando 
problemáticas inerentes à operação de sistemas nos cenários estuda-
dos. Para resultados mais precisos voltados à validação com dados 
reais e otimização de parâmetros operacionais, de forma que se utilize 
o modelo como ferramenta de suporte à operação, fica claro que são 
necessárias atuações em três níveis principais. Primeiramente, deve-se 
realizar uma caracterização detalhada do lixiviado inserido na ETE, 
mesmo considerando suas variações de composição sazonais, e deter-
minar a melhor forma de representar essa composição frente ao fracio-
namento dos compostos inerente à estrutura do modelo. Em segundo 
lugar, é essencial calibrar o modelo para as condições mais agressivas 
aportadas pelo lixiviado, que seguramente terão grande influência 
sobre os parâmetros cinéticos. Por último, modificações na estrutura 
do modelo seriam de grande relevância para contabilizar os efeitos ini-
bitórios proporcionados por orgânicos tóxicos, metais pesados, clore-
tos e nitrogênio amoniacal presentes no lixiviado. 

Nesse sentido, a contrapartida anaeróbia da série ASM, o Anaerobic 
Digestion Model No. 1 (ADM1), por representar a complexidade da 
digestão anaeróbia, possui fatores de inibição relativos à amônia livre, 
ao hidrogênio e ao pH acoplados a alguns de seus processos para melhor 
embasar suas simulações (BATSTONE et al., 2002). Fatores de inibi-
ção análogos poderiam ser utilizados na complementação do ASM1 
para o caso do cotratamento de esgoto com lixiviado ou com outras 
águas residuárias, desde que não ocorra descaracterização excessiva 
da composição do esgoto sanitário.

Mesmo com a implementação em sua versão original, os resulta-
dos obtidos através do ASM1 neste estudo contribuem com a discussão 
sobre a viabilidade de disposição de lixiviados de aterros sanitários em 
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ETE para cotratamento. A análise da qualidade final do efluente via 
simulações, por si só, já mostra o prejuízo às características do efluente, 
mesmo sob a ótica apenas da DQO recalcitrante. Somam-se a isso os 
resultados relativos à demanda por aeração e alcalinidade na nitrifica-
ção, discutidos anteriormente. As dificuldades operacionais causadas 
por tal estratégia estão, portanto, de acordo com o exposto por Campos 
(2014), que alerta sobre as deficiências analíticas no monitoramento 
de ETE sob essas condições e consequentes riscos do cotratamento 
para o corpo receptor.

CONCLUSÃO
Os resultados obtidos neste trabalho permitiram avaliar a aplica-
bilidade do ASM1 no cotratamento de esgoto sanitário e lixiviado 
de aterro sanitário, quando aplicado a sistemas de lagoas aeradas 
seguidas de lagoas de decantação. O modelo foi considerado oti-
mista com relação à partida do sistema e adaptação das comunida-
des microbianas consideradas. 

Além disso, conforme a concentração de lixiviado adicionado ao 
cotratamento aumentou nos diferentes cenários simulados, o modelo 
não foi capaz de representar o consequente impacto à comunidade 
microbiana, visto que não conta com mecanismos que levem em conta 
fatores inibitórios. Ainda assim, permitiu a previsão adequada do pre-
juízo à qualidade do efluente por causa da matéria orgânica recalcitrante 
e dos problemas relacionados à manutenção da nitrificação, diante do 
aumento da capacidade de aeração e demanda de alcalinidade. 

Desde que com a devida cautela nos pontos levantados, pode ser 
aplicável, portanto, como ferramenta para avaliar qualitativamente 
o comportamento de ETE ao receber lixiviado para cotratamento 
e corroborar os riscos associados a essa prática. O estudo também 
evidenciou que a aplicabilidade do ASM1 pode ser expandida para 
outras atividades em potencial, como a otimização de sistemas reais 
e suporte operacional de ETE recebendo lixiviado, mas, para isso, 
são necessárias modificações na estrutura do modelo para abranger 
processos adicionais, calibrações e maior detalhamento dos dados de 
input referentes ao lixiviado.
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