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RESUMO

Aguas subterraneas sao econdémica e socialmente importantes e sua contaminagao gera
grandes preocupagoes. Nesse sentido a modelagem computacional pode contribuir na
gestao de aguas subterraneas e no planejamento da remediagao de areas contaminadas,
realizando previsoes considerando implicagoes de diversas alternativas sem o custo
de esperar ou colocé-las em préatica. O objetivo deste trabalho é estudar modelos
matematicos para os fenomenos envolvidos bem como desenvolver ferramentas numéricas
para a simulacao computacional que podem auxiliar na prevencao, no controle e na
remediagao da poluicao das aguas subterraneas. Nos experimentos computacionais é
simulado o transporte de multiplas espécies. O problema corresponde a um sistema de
equacgoes diferenciais parciais nao lineares de adveccao-difusao-reacao, acopladas pelas
reacoes de biodegradacao e sorcao em modo de nao equilibrio. A biodegradacao é
representada pelo modelo cinético de Monod multiplicativo. A sorcao, descrita pela
isoterma de Freundlich, atua em modo de equilibrio e nao equilibrio simultaneamente,
e ocorre apenas sobre o contaminante. A solucao do sistema de EDP’s é obtida em
dois passos. No primeiro resolve-se o transporte do contaminante e do oxigénio, onde
a discretizacao espacial é realizada pelo método dos elementos finitos e um método da
familia trapezoidal generalizada para a discretizagao temporal. O método de Newton é
utilizado para tratar a nao linearidade gerada pela sorcao de equilibrio no transporte do
contaminante. No passo seguinte, as reacoes sao aproximadas pontualmente pelo método
de Runge-Kutta de quarta ordem. Os resultados obtidos nos experimentos computacionais
sao comparados aos resultados de simulagoes encontradas na literatura. Nas simulacoes
observou-se a influéncia da inclusao das reagoes nao lineares de biodegradagao e sor¢ao de
equilibrio e nao equilibrio ocorrendo simultaneamente. Assim o estudo das interacoes entre
as reagoes, pode trazer contribuig¢oes para a modelagem do transporte de contaminantes

em aguas subterraneas.

Palavras-chave: Poluicao de solos e aquiferos.  Meios porosos.  Biorremediacao.

Cinética Monod multiplicativa. Isotermas de sorcao.



ABSTRACT

Groundwater contamination generates large concern related with public health and
environmental conservation. The computational modeling can contribute to groundwater
management and remediation planning of contaminated areas, making predictions for
several scenarios of contamination without the cost of waiting or of putting them into
practice. The aim this work is study mathematical models for the phenomena involved
and develop numerical tools for the simulation that can assist in the prevention, control
and remediation of groundwater pollution. In the computational experiments is simulated
the multiple species transport. This problem is modeled for a system of nonlinear
partial differential equations, coupled by the biodegradation and sorption reactions.
Biodegradation is represented by the multiplicative Monod kinetic model. The sorption is
described by the Freundlich isotherm and occur only with the contaminant. The solution
of the PDE’s sistem is obtained in two steps. In the first resolves the contaminant and
oxygen transport, the finite elements method and Crank-Nicolson scheme are respectively
used in the spatial and time discretizations. The Newton method is used to treat the non-
linearity generated by the sorption equilibrium in the transport of the contaminant. The
ordinary differential equations of the reactions is approximated by the fourth-order Runge-
Kutta method. Numerical results presented in this work have shown good agreement
with solutions introduced by others authors. In the simulations we observed the influence
of the inclusion of non-linear reactions of biodegradation and sorption equilibrium and
nonequilibrium happening simultaneously. So the study of interactions between the

reactions should contribute to the modeling of contaminant transport in groundwater.

Keywords:  Pollution of soils and aquifers. Porous media. Bioremediation.

multiplicative Monod kinetic. Sorption isotherms.
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1 INTRODUCAO

Aguas subterraneas representam uma importante reserva de agua doce para atender
demandas como o abastecimento humano, dessedentacao animal, irrigacao, industria e
lazer. Contudo os diversos usos das dguas estao condicionados ao atendimento de padroes
de qualidade, principalmente, quando utilizadas para o consumo humano. Deste modo, a
possivel contaminacao deste tipo de agua gera grandes preocupacoes relacionadas a satde
publica e a conservagao ambiental.

No Brasil, recentemente, em 03 de abril de 2008, o Conselho Nacional do Meio
Ambiente (CONAMA) publicou a Resolugao n° 396 [1], que dispoe sobre a classifica¢ao e
diretrizes ambientais para o enquadramento, prevencao e controle da poluicao das dguas
subterraneas. Nesta resolugao sao apresentados os valores maximos de concentragao
permitidos para os parametros de qualidade da dgua com maior probabilidade de
ocorréncia para cada um dos usos considerados preponderantes. Segundo essa Resolucao,
quaisquer tipos de disposicao de residuos ou efluentes nos solos nao poderao conferir as
aguas subterraneas caracteristicas em desacordo com o seu enquadramento.

As atividades antropicas geram residuos e efluentes que podem variar o grau de
toxicidade de acordo com os insumos utilizados e processos empregados. A instalacao
de atividades potencialmente poluidoras em areas de recarga de aguas subsuperficiais
representam um grande risco & manutencao da qualidade desse recurso. Assim, a questao
da qualidade das aguas de subsuperficie vem se tornando cada vez mais importante no
gerenciamento dos recursos hidricos [2].

O acondicionamento inadequado de residuos sélidos sanitarios ou industriais (Figura
1.1, a), o langamento de efluentes sem tratamento prévio ou o vazamentos em dutos e
tanques de armazenamento de combustiveis (Figura 1.1, b), sdo ocorréncias que podem
levar a contaminacao dos solos e dguas subterraneas. Segundo o Programa de Pesquisas
em Saneamento Bésico (PROSAB) [3], o lixiviado gerado nos aterros sanitérios, por
exemplo, pode conter matéria organica solubilizada, nutrientes como nitrogénio e fésforo,
acidos organicos volateis, metais pesados como cadmio, zinco e mercirio, e organoclorados
provenientes do descarte de inseticidas e/ou agrotéxicos, além de microrganismos. Quando

lancado diretamente no ambiente o lixiviado de aterro sanitario pode causar danos,
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principalmente, aos recursos hidricos. Esse tipo de efluente pode causar a eutrofizacao
de corpos hidricos, ou seja, pode proporcionar um aporte de nutrientes como nitrogénio
e fésforo aumentando a producao de biomassa e reduzindo a quantidade de oxigénio

dissolvido, alterando as condi¢oes do ambiente aquético de aerébio para anaerobio.

Infiltragao

Residuossolidos

Rio

Zonasaturada

Impermeavel

Infiltragao

ZonaVadosa

Vazamentode
Combustivel

Nivelfreatico

Fluxodeagua Zonasaturada

(b)

Figura 1.1: Exemplos de contaminacao das dguas subterraneas (Adaptado de Bear &
Cheng, 2010 [4]).

No caso do vazamento de combustiveis automotivos, os compostos de maior
interesse para a saude publica sao os hidrocarbonetos monoaromaticos do grupo
BTEX (Benzeno, Tolueno, Etilbenzeno e Xilenos). Esses compostos tém reconhecida
toxicidade e mobilidade em ambientes de subsuperficie [5, 6, 7]. A identificagdo de
vazamentos de derivados do petrdleo é fundamental, principalmente, proximo de areas
onde as aguas subterraneas sao usadas como fonte de abastecimento para o consumo
humano. Entretanto, normalmente o armazenamento de combustiveis é feito em tanques
subterraneos o que dificulta a identificacao de possiveis vazamentos.

Nesse sentido, buscam-se representagoes mais fiéis dos fendmenos que governam o
transporte de substancias naturais ou antrépicas, presentes em aguas de subsuperficie. A
geracao de conhecimento sobre a evolugao dessas substancias em ambientes subterraneos

pode auxiliar na elaboragao das politicas de gerenciamento de recursos hidricos, visando
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a prevencao e controle da poluicao das aguas subterraneas bem como fornecer orientagao
para a remediacao de areas ja contaminadas. O estudo dos mecanismos que governam
esse fenomeno, que é de interesse para a engenharia ambiental, requer conhecimento
multidisciplinar. A modelagem matematica e simulagdo computacional podem entao
ser utilizadas como ferramentas de auxilio na compreensao e previsao da migragao de
contaminantes em ambientes subsuperficiais.

No Brasil, o enquadramento dos corpos hidricos em classes segundo os usos
preponderantes é um instrumento da Politica Nacional de Recursos Hidricos [8]. As dguas
subterraneas também estao sujeitas a esse enquadramento e devem ter os valores de alguns
parametros dentro das faixas estipuladas para a classe na qual foram enquadradas [1].

Em levantamentos que precedem a instalagao de um empreendimento potencialmente
poluidor, por exemplo, a simulagao computacional pode auxiliar prevendo alteragoes nas
concentracoes de contaminantes em eventos de vazamentos ou disposi¢ao inadequada
de efluentes e residuos, apontando quais medidas preventivas devem ser adotadas antes
da instalacao do empreendimento, ou indicando que o local nao é apropriado para sua
instalagao.

Uma grande variedade de técnicas fisicas, quimicas e biolégicas tém sido utilizada
na remocao ou atenuacao de contaminantes presentes em solos e aguas subterraneas.
Processos de oxidagao quimica sao empregados frequentemente em locais com elevadas
concentragoes de contaminante, pois promovem uma rapida degradacao dos mesmos.
Esses processos também podem ser utilizados como uma etapa de pré-tratamento,
promovendo melhores condi¢oes para o emprego de outras técnicas, como os tratamentos
biolégicos. Dentre os processos de oxidacao quimica, os processos oxidativos avancados
(POASs) destacam-se como uma alternativa promissora, ja que tém potencial para destruir
em curtos periodos de tempo contaminantes considerados de dificil degradacao [9]. Os
reagentes de Fenton (HyO, e Fe?'), por exemplo, possuem reconhecida eficiéncia na
remocao de contaminantes em solos, onde a presenca natural de espécies de ferro possibilita
o uso da técnica de Fenton apenas pela adi¢ao do agente oxidante (perdéxido de hidrogénio)
[6, 10].

A biorremediacao é um processo utilizado para a remediacao de areas contaminadas,
pelo qual, os contaminantes sao degradados por microrganismos de ocorréncia natural ou

introduzidos artificialmente (microrganismos cultivados). Em ambientes subsuperficiais,



18

geralmente, encontram-se bactérias, fungos, algas e protozodrios [11], dos quais as
bactérias sao as mais importantes para a degradacao de contaminantes em &guas
subterraneas [9]. No processo de degradagao bioldgica os compostos organicos (doador
de elétrons) sao oxidados, perdendo elétrons para um aceptor final (aceptor de elétrons).
Diferentes substancias podem ser utilizadas como aceptor de elétrons. Dentre elas, pode-
se citar: oxigénio (Os), fon nitrato (NO3), sulfato (SO;?), carbonato (CO3 ), entre outras
[12]. Em alguns casos é conveniente o uso do oxigénio como aceptor de elétrons, pois os
produtos finais da biodegradagao aerdbia sao o didxido de carbono (COs) e agua (H20),
que sao inertes no meio. Entretanto, devido a baixa solubilidade do oxigénio e do seu
rapido consumo pelos organismos aerobios pode ser necessaria a injecao de oxigénio no
meio. Outra alternativa é utilizar a bioestimulagao anaerébia [7], cujos produtos podem
ser: o fon nitrito (NO5), éxido nitroso (N2O5), nitrogénio gasoso (Ny), dcido sulfidrico
(HsS), metano (C'Hy), entre outros, dependendo do microrganismo e do receptor de
elétrons por esse utilizado [12].

A técnica de atenuacao natural para a degradacao dos contaminantes é um processo
passivo, ou seja, os contaminantes sao degradados ou imobilizados por processos naturais
de diversas naturezas sem a intervencao humana. Nesse caso, a destruicao dos
contaminantes de interesse é realizada, principalmente, pela acao de microrganismos
[9]. Na atenuac@o natural, bem como nas demais técnicas, o monitoramento da area
contaminada e a previsao da evolucao da pluma de contaminacao sao imprescindiveis
para evitar que aguas contaminadas sejam utilizadas, principalmente, no abastecimento
para consumo humano. Assim, a modelagem matematica e a simulacdo computacional
mostram-se, claramente, como instrumentos de auxilio na previsao da evolucao da
contaminagao, no desenvolvimento de tecnologias de remediacao e no planejamento e
escolha da técnica para a remediacao de uma determinada area contaminada.

Os modelos permitem a simulacao de diversos cendrios em funcao das mudancas
ambientais ou intervencoes antrépicas, auxiliando na tomada de decisao. Além disso,
a modelagem de problemas ambientais contribui para uma melhor compreensao dos
mecanismos que governam os fenomenos naturais associados.

A modelagem do transporte de contaminantes em ambiente subsuperficial envolve
propriedades hidrodinamicas de fluxo no meio e reagoes (geragdo e/ou consumo) das

substancias transportadas. A evolucao da concentracao das substancias é governada
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por mecanismos fisicos de adveccao e dispersao hidrodinamica além de reacoes que
podem ser de natureza fisica, quimica ou bioldgica, dependendo das caracteristicas da
substancia e do meio. Para os contaminantes organicos o principal fator de reacao sao
os processos bioldgicos [13]. Além desse, devido a grande area interfacial entre o fluido
(dgua) e os solidos (solo ou rocha), podem atuar também mecanismos de transferéncia de
massa das substancias entre o fluido e os sélidos (sorgao/dessor¢ao, comumente chamado
simplesmente de sor¢ao) [14, 15].

Diferentes tipos de modelos de taxa de biodegradacao e sor¢ao sao empregados para
o transporte de contaminantes na subsuperficie. Os mecanismo de reagao ocorrem
simultaneamente durante o transporte e podem possuir comportamento nao linear. Para
sorgao, segundo Barry et al. [13] os dois modelos mais comumente usados sdo o modelo
de equilibrio local e o modelo cinético de primeira ordem. J& para a biodegradacao,
os modelos de cinética Monod apresentam-se como os mais adequados para descrever a
degradagao de uma ampla variedade de substancias em aguas subterraneas sob as mais
diversas condigoes ambientais [13, 16].

Existem véarios estudos numéricos sobre o transporte de contaminantes em
subsuperficie. Alguns estudos apresentam modelos desconsiderando o acoplamento entre
0s processos reativos de sorcao e biodegradacao ou ainda desconsiderando que os dois
processos possam ter comportamento nao linear. Na literatura encontram-se alguns
modelos representando apenas reagoes de degradagao [17, 18, 19, 20|, considerando apenas
sor¢ao de equilibrio [21] ou sor¢ao de nao equilibrio [22]. Outros trabalhos apresentam
modelos com cinéticas de sorgao em equilibrio e nao equilibrio acopladas [23, 24, 25, 26, 27],
contudo, desconsideram as reacoes de decaimento da biodegradacao.

Modelos mais completos, levando em conta biodegradacao e sorcao de equilibrio
acopladas podem ser encontrados em [14, 28, 29, 30, 31, 32] ou ainda utilizando sor¢ao
de nao equilibrio ao invés da sor¢ao em modo de equilibrio [33]. O acoplamento entre
biodegradagao linear, sorcao de equilibrio e nao equilibrio também sao encontrados na
literatura [34, 35, 36]. Contudo, modelos lineares de biodegradagao podem levar a erros
significativos na predi¢ao do comportamento da pluma de contaminacao [37]. Além
disso, modelos de sorcao lineares mostram-se inadequados para descrever muitos sistemas
subsuperficiais, ao passo que modelos nao lineares como o de Freundlich revelam-se mais

adequados para a maioria dos sistemas [13]. Um modelo englobando reagées nao lineares,
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com cinética Monod de biodegradagao, sor¢cao em modo de equilibrio e sor¢ao em modo
de nao equilibrio ocorrendo simultaneamente, abordando o caso unidimensional, pode ser
encontrado nos trabalhos de Couto, 2006 [38] e Couto & Malta, 2008 [39].

Os modelos de transporte apresentados neste trabalho sao obtidos a partir do balanco
de massa na escala macroscopica do volume elementar representativo. Este problema é
representado por um sistema de equagoes diferenciais parciais nao lineares de advecgao-
difusao-reacao, acopladas pelas reagoes de biodegradagao e de sor¢ao em modo de nao
equilibrio. Leva-se em conta no modelo que a biomassa estd fixa na fase sélida, ou
seja, apenas o doador e o aceptor de elétrons sao transportados pelo fluxo hidrodinamico
(advecgao e dispersao hidrodinamica).

No modelo adota-se que os microrganismos sao estritamente aerobios, ou seja, utilizam
o oxigénio como aceptor final de elétrons. A biodegradacao é representada por uma
cinética Monod dual, na qual ambos os substratos, o contaminante (doador de elétrons) e
o oxigénio (aceptor de elétrons), contribuem para controlar o crescimento da biomassa do
sistema. Apesar da biomassa estar aderida a fase sélida, as concentracoes dos substratos
disponiveis para os microrganismos sao somente aquelas dissolvidas na agua. A sorcao,
fenomeno de troca de massa entre as fases, ocorre de duas formas simultaneamente durante
o transporte, uma em modo de equilibrio local e outra modelada por uma cinética de
primeira ordem, ambas descritas pela isoterma de Freundlich.

Tendo em vista que as escalas de tempo das reagoes sao, normalmente, menores do
que as do transporte-advectivo-difusivo, aplica-se uma metodologia de decomposicao de
operadores (DO) [14, 40, 39]. Deste modo, o problema é resolvido em dois passos:
no primeiro resolve-se o problema do transporte do contaminante e do oxigénio e,
posteriormente, com um passo de tempo menor resolvem-se pontualmente as reagoes.
Mesmo com a aplicacao da decomposicao de operadores, o termo da reacao de sorgao
em modo de equilibrio permanece acoplado a EDP do transporte. Assim, no primeiro
passo, tem-se duas equagoes diferenciais parciais (EDP’s) independentes, uma linear
representando o transporte do aceptor de elétrons e a outra nao linear para o doador
de elétrons. Na segunda etapa, resolve-se um sistema de equacgoes diferenciais ordindarias
(EDO’s) nao lineares acopladas representando as reacgoes de biodegradagao e sor¢do em
modo de nao equilibrio.

O sistema de EDP’s ¢ aproximado utilizando o método dos elementos finitos para
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a discretizacao espacial aliado a um método da familia trapezoidal generalizada para a
discretizagao temporal [41, 42]. O método de Newton [43] foi utilizado para tratar a
nao linearidade gerada pela sorcao de equilibrio no problema do transporte do doador
de elétrons. No segundo passo da decomposicao de operadores, o sistema de EDO’s das
reagoes foi aproximado por um método de Runge-Kutta de quarta ordem [43, 44].

Neste trabalho investiga-se o transporte de contaminantes organicos em ambientes
subterraneos saturados sob influéncia das reacoes nao lineares de biodegradacgao e sorcao
em modo de equilibrio e nao equilibrio. Dessa forma, a principal finalidade deste trabalho
é contribuir no desenvolvimento de modelos matematicos e ferramentas numéricas para
simulacao computacional visando sua utilizacao na prevencao, remediagao e controle da

poluicao das aguas subterraneas. Assim, os seguintes objetivos especificos sao propostos:

i. Discutir alguns dos diferentes tipos de modelos para reagoes de biodegradagao e

sor¢ao acoplados ao transporte em ambientes subsuperficiais saturados;

ii. Apresentar uma ferramenta computacional para a solugdo do problema do

transporte reativo em um dominio bidimensional;

iii. Verificar o c6digo desenvolvido comparando suas respostas com resultados, analiticos

e numéricos disponiveis na literatura;

iv. Investigar através de simulacoes a influéncia dos parametros associados as reacoes

de biodegradacgao e sor¢cao em dominios bidimensionais.

O trabalho estd organizado em seis capitulos. No Capitulo 2 sao discutidos os
mecanismos envolvidos no transporte de solutos em meios porosos. Nesse capitulo,
primeiramente, demonstra-se a obtencao das equacgoes gerais para o transporte advectivo-
difusivo em meios porosos. Posteriormente, sao discutidos os fenomenos reativos de
sorcao e biodegradacgao, apresentando alguns modelos classicos na representacao desses
fenémenos. No Capitulo 3 aborda-se a metodologia da decomposigao de operadores (DO)
utilizada na aproximacao numérica do problema. Os métodos empregados na discretizacao
das duas etapas da decomposicao de operadores também sao apresentados neste capitulo.
No Capitulo 4 sao apresentados modelos e cenarios utilizados nas simulagoes numeéricas.
Resultados referentes aos experimentos computacionais unidimensionais e bidimensionais
sao apresentados e discutidos no Capitulo 5. E finalmente, no Capitulo 6 algumas

conclusoes sao apresentadas.
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2 MODELAGEM

Neste capitulo abordam-se os mecanismos envolvidos no transporte de solutos em meios
porosos. Inicialmente, apresentam-se algumas defini¢oes sobre meios porosos, e partindo
da lei do balango de massa na escala macroscopica do volume elementar representativo,
demonstra-se a obtencao da equacao geral para o transporte advectivo-difusivo em
meios porosos. Posteriormente, sao apresentados os fenomenos reativos de sorgao e
biodegradagao que podem influenciar no transporte. No final do capitulo apresenta-se
um modelo contemplando reagoes de biodegradacao e sor¢ao em modo de equilibrio e nao

equilibrio acopladas ao transporte advectivo-difusivo.

2.1 Meios porosos

Solos e rochas sao meios porosos que contem um certo percentual de espagos vazios (poros)
que podem ser ocupados por agua ou outros fluidos. Na Figura 2.1 pode observar uma
ilustracao de um meio poroso com um fluido ocupando os espagos vazios. Uma importante
propriedade dos meios poros é a conectividade dos poros, que permite o deslocamento
dos fluido através do meio poroso. Desta forma, a porosidade pode ser dividida em
porosidade total e porosidade efetiva, sendo a ultima de maior interesse em problemas
de transporte, pois representa a fracdo de espacos vazios interconectados, ou seja, que

permitem o deslocamento dos fluidos [45, 46].

Meioporoso

1 Fasesolida
mm Fasefluida

Figura 2.1: Tlustracao de um meio poroso.
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Agua subterranea é o termo usado para definir toda a agua encontrada abaixo da
superficie. Essa dgua pode ocorrer ocupando parcialmente ou totalmente os espacos
vazios, estando contida em zonas nao saturadas ou saturadas, respectivamente. Nas zonas
nao saturadas somente um parcela dos poros ¢ ocupada pela dgua, o restante é preenchido
por ar.

O movimento da agua em meios porosos ¢ proporcional ao gradiente hidraulico e a
condutividade. A condutividade indica a habilidade que o fluido tem de deslocar-se no
meio poroso, esta propriedade nao depende apenas do fluido, sendo uma combinacao das

propriedades do meio poroso e do fluido que escoa através desse.

2.2 Mecanismos de transporte em meios porosos

O transporte de solutos em meios porosos pode ser dividido em dois subproblemas.
O primeiro é a determinacao de um campo de velocidades (macroscépico), definido a
seguir como velocidade de Darcy [46]. A segunda etapa, ji com o campo de velocidades
conhecido, consiste em determinar a evolucao da concentracao dos solutos de interesse.
Neste trabalho assume-se, como simplificacao do problema, que o campo de velocidade é
conhecido e constante em todo o dominio, resolvendo-se apenas o problema do transporte.

O movimento de contaminantes em ambientes subterraneos nao depende apenas do
fluxo de fluido no qual a substancia estd dissolvida, mas também de outros processos
fisicos, quimicos e biolégicos. Segundo Marsily [45], sdo trés os principais mecanismos
de migracao: adveccao, difusao molecular e dispersao mecanica. Contudo podem existir
mecanismos reativos capazes de influenciar no deslocamento das substancias em um meio
poroso, modificando o balanco de massa durante o transporte. Essas reagoes podem

ocorrer devido a mecanismos fisicos, geoquimicos, radioldgicos e biolégicos.

2.2.1 Balanco de massa

O desenvolvimento da equacao do transporte de solutos em meios porosos envolve
as leis de conservacao da massa, momento e energia [46, 45, 47]. Entretanto, neste
trabalho considera-se que o meio encontra-se sob condic¢oes isotérmicas, e que o campo de
velocidades é conhecido em todo o dominio, assim, as Unicas equagoes que precisam ser

desenvolvidas sao as referentes ao balango de massa e reacoes.
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Para um volume de controle representativo de um meio poroso {2 com fronteira 0f2
(Figura 2.2), o balango de massa da substancia, ou espécie, j dissolvida na fase a é dado

pela equagao 2.1.

oQ

Figura 2.2: Volume de controle representativo 2.

d «a el «

Onde, o termo do lado esquerdo representa a variacao da quantidade de massa do soluto
J na fase a dentro do dominio 2. No lado direito da equacao 2.1, o primeiro termo
representa o fluxo massico do soluto j na fase a que atravessa a fronteira 0f2 e o segundo
uma fonte ou sumidouro de soluto j na fase o [48].

Para o desenvolvimento das equacoes macroscopicas do transporte, substitui-se a
quantidade de massa M} [M], pela concentracao volumétrica média relativa ao volume
total [M L3], que é escrita em termos de concentragao em cada fase. Assim, definindo V/

e V,, como volume total e volume ocupado pela fase o em [L?], respectivamente, escreve-se:

M Moy
MM Ve e 2.2
AR AL (22)

onde a concentragao do soluto j na fase a é dada por,

o _ M7
Cj - Ta (23)

e a fracao volumétrica, da fase « relativa ao volume total por,

Va
¢o¢ - V (24)
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Reescrevendo o balan¢o de massa, equacao (2.1), para a concentracao volumétrica

definida acima:

d (63 6 o (6%
@/Q(Cj ¢a)dV+/m(Cj qbavj)-ndA:/QRj dV (2.5)

onde, aplicando-se a regra de Leibnitz e o teorema da divergéncia, ao primeiro e ao segundo

termo do lado esquerdo, respectivamente, tem-se

a « « (6% (6%
/ S (CT0uY + / V- (C2gave)dV = / Redv (2.6)
Q Q Q
que remete a seguinte forma pontual para o balanco de massa do soluto j na fase a:

a [0 « o o
E(Cj ¢a) +V- (Cj ¢an) = Rj (2-7)
Assumindo que a velocidade v§ ¢ uma combinagao de duas componentes, uma de fluxo
advectivo (v®), que representa a velocidade da fase a e a outra de fluxo difusivo (uf)

representando a velocidade do soluto j em relagao a fase « [46, 45], chega-se a:

vi = v, + uf (2.8)

assim, reescrevendo o balanco de massa pontual, encontra-se:

(000 + V- (C6uva) + V- (C0) = RS (2.9

O terceiro termo do lado esquerdo da equagao (2.9) representa o fluxo de dispersao da
substancia j em relacao a fase a. O vetor de dispersao resultante depende da magnitude
do fluxo da fase a e do gradiente de concentragao na dire¢ao desse fluxo [49]. Esse termo
tem sinal negativo, pois o movimento ocorre das areas de maior concentragao para as de
menor concentragao. Assim, a equagao geral para o transporte em um meio poroso tem

a seguinte forma:

0 (000 + V- (Couva) — V- (DIVCY) = RS (2.10)

onde, DY ¢ um tensor de dispersao somado a um coeficiente de difusao molecular df,
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ambos dados em [L? T~1.
Considerando a hipotese de que a matriz porosa é rigida e encontra-se saturada
pelo fluido, ou seja, no dominio encontram-se apenas duas fases que ocupam fracoes

volumétricas constantes ao longo do tempo (« = f, s), pode-se definir que:

b +os =1 (2.11)

Desta forma, conhecendo apenas a porosidade do meio (¢) pode-se determinar as fragoes

volumétricas ocupadas por cada uma das fases presentes:

Iy (2.12)

ps=1—19¢ (2.13)

Além disso assumindo que a velocidade média do fluido no meio poroso [L T~'] é dada

pela Lei Darcy, a seguinte relacao ¢ adotada:
Vg = ¢V, (2.14)

onde, v4 é a velocidade de Darcy. Com essas hipdteses, reescrevendo a equagao (2.10)

para a = f, chega-se a:

oct
=L +va-VC] +CIV v =V - (D,VC]) = R (2.15)

Sendo ainda o fluido incompressivel e desconsiderando quaisquer tipos de reacao sobre o

mesmo, tem-se:
Vovyg=0 (2.16)

assim, pode-se escrever a seguinte equacao para o transporte de um soluto j diluido na
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fase fluida:

@ij f f f

J

Em se tratando de um fluxo de fluido uniforme e orientado na direcao x, podemos escrever

o tensor de dispersao hidrodinamica D, para trés dimensoes da seguinte forma,

D, 0 0
D= 0 D; 0 (2.18)
0 0 Dy

onde, os componentes Dj, e Dj,, sao combinacoes do coeficiente de difusao molecular

T
com a dispersao transversal e longitudinal ao fluxo de fluido, respectivamente [45, 49], ou

seja:

Dj, = ¢d;+ B, | va (2.19)

Dj, = ¢dj + Br; | va (2.20)

onde, d; é o coeficiente de difusao molecular [L* T, Br; e Pr, sao a dispersividade
longitudinal e transversal ao fluxo [L], respectivamente. |v4| representa a magnitude do
vetor de fluxo de fluido [L T7].

Para a avaliagao da evolucao da concentracao de soluto na fase solida, além da hipétese
de que a matriz porosa ¢ rigida, também assume-se que nao existe dispersao da j-ésima
substancia quando esta estiver aderida na fase sélida. Desta forma, como vy = 0e D =0,
partindo da equacao (2.10), pode-se escrever a seguinte equagao para o balango pontual
de massa do soluto j na fase sélida:

e
(1=¢)—5 =5 (2.21)

Existem diferentes formas de representacao das equagoes que governam o transporte
de substancias em dguas subterraneas. Simplificagoes como a divisao das equagoes (2.17)

e (2.21) por ¢ e (1 — ¢), respectivamente, é a mais comumente encontrada na literatura
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[14, 24, 26, 28, 30, 35, 39, 50]. Entretanto, para manter em evidéncia os parametros

utilizados nas equacoes envolvidas no problema, neste trabalho sao evitadas simplificacoes.

2.3 Reacoes

As reacoes que exercem influéncia no transporte de uma substancia em um meio poroso
podem ter natureza fisica, geoquimica, radiolégica e biolégica [45]. Essas interagoes
reativas tém grande importancia no estudo da migracao de contaminantes em meios
subsuperficiais, ja que alteram o comportamento da evolucao da contaminagao durante
o seu deslocamento [13, 15, 39, 51, 4]. Dependendo da reagdo a quantidade total de
massa das substancias no sistema, pode ou nao manter-se constante, ou seja, podem ser
conservativas ou nao conservativas.

Tratando-se do transporte de substancias organicas, a biodegradacao é o principal
fator de decaimento de massa [13]. Esse processo consiste em reagdes oxidagao/reducao
(redox), ou seja, reagoes entre duas substancias, onde uma é oxidada (adi¢ao de oxigénio) e
outra é reduzida (remogao de oxigénio). Nas reagoes redox intermediadas biologicamente,
os compostos organicos sao as substancias oxidadas, perdendo elétrons para um aceptor
final, que é reduzido. Assim, os contaminantes organicos oxidados por organismos
vivos transformam-se em diferentes compostos que podem variar de acordo com as
caracteristicas ambientais do meio.

Em ambientes subsuperficiais existe uma grande &area interfacial entre o fluido e
os solidos. Deste modo, durante o transporte podem atuar diversos mecanismos
de transferéncia de massa das substancias entre as fases [14]. O fenomeno de
sor¢ao/dessor¢ao, chamado simplesmente de sorgao, é uma forma genérica de tratar as
trocas entre as fases fluida e sélida, pois dependendo das interagoes e da liberdade com que
as substancias migram de uma fase para outra pode-se distinguir fenémenos de diferentes
naturezas [15].

Os termos do lado direito das equagoes (2.17) e (2.21) representam as interagoes
reativas que agem durante o transporte. Supondo que duas formas de reacao atuam

no sistema, biodegradacao e sor¢ao, temos

R = R + Rowe (2.22)
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onde, Rj* e R?b"" representam: a reacao de sorcao e a biodegradacao da espécie j na fase
«, respectivamente.

Deste ponto em diante assume-se que as espécies de biomassa existentes no meio sao
representadas pelo indice ¢ e os substratos, substancias utilizadas no crescimento biolégico,
sao representados pelo indice j. Em um meio poroso as espécies podem ocorrer em ambas
as fases, e em alguns casos em concentracoes despreziveis em uma delas. As espécies de
microrganismos, por exemplo, encontram-se em sua grande maioria apenas aderida a fase
solida, ou seja, C’if ~ 0, que implica em le ">~ (e R;* ~ 0. Entretanto, as concentragoes
dos substratos disponiveis para o crescimento dos microrganismos sao somente aquelas
dissolvidas na fase fluida [38]. Isto é, substancias sorvidas na fase sélida geralmente nao
podem ser utilizadas pelos organismos, logo R;”“’ = 0. Deste modo, a concentracao da
1-ésima espécie de biomassa na fase solida é decorrente exclusivamente das reacoes de

consumo bioldgico dos substratos dissolvidas na fase fluida, tal que
Rpve = =) " Rl (2.23)
J

Cabe ressaltar que as reagoes bioldgicas de consumo dos substratos (Rf“”) nao
sao reversiveis e as substancias utilizadas pelos microrganismos sao transformadas em
diferentes compostos, que sao desconsiderados nessa modelagem. Portanto, os substratos
encontradas na fase sélida sao provenientes unicamente da reacao de sorcao, da tal forma

queé,
Rl = —R> (2.24)

Assim, a partir das equagoes (2.17) e (2.21) e das observagoes feitas acima, escreve-se

o transporte do j-ésimo subtrato e da i-ésima espécie de biomassa, como,

ocy
¢a_t] +vg- VO — V- (D,vC]) = Rl 4 R (2.25)

aC:
(1 —¢)—5; =&y (2.26)
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aCs
ot

(1—¢)—7" =R (2.27)

Por simplificacao da notagao, substituem-se C]f , €5 e CF por Cj, S; e B

respectivamente. Entao reescreve-se o sistema de equacoes para o transporte como

oC; _
o= +vaVC; =V - (D;VC)) = Rl + R} (2.28)
as; ..
(1- ¢)a_tﬁ = RY (2.29)
0B ..
(1—¢) Fr Rpvie (2.30)

2.3.1 Sorcao

Nos sistemas subsuperficiais geralmente ocorrem reacoes de sorcao na interface entre
as fases. Pode-se distinguir duas grandes categorias do fenémeno de sorc¢ao/dessorgao
(chamada simplesmente de sor¢ao): a adsorgao e a absor¢ao. Na adsor¢ao a acumulagao
de soluto geralmente restringe-se a superficie das particulas de sélido ou a interface entre
a solugao e a fase sélida. Em contrapartida, a absor¢ao é o processo em que o soluto
transferido de uma fase para outra, penetra na fase absorvente [15]. Embora existam
diferencas entre adsorcao e absorcao e outras formas de retencao do soluto na matriz
porosa, aqui sera utilizado o conceito geral de sor¢ao, que nao leva em consideragao a
natureza do processo.

A transferéncia de substancia para a fase solida durante o transporte reduz a velocidade
da frente de contaminacao em relacao a velocidade do fluido, retardando o avanco das
substancias transportadas. Sob o efeito da sor¢ao os mecanismos de difusao, responsaveis
pela suavizacao da frente de contaminagao, também tornam-se mais lentos [52, 53].

As trocas entre as fases podem ocorrer de duas formas, sor¢ao em modo de equilibrio,
que ocorre instantaneamente, e em modo de nao equilibrio, que demanda um determinado
tempo para atingi o equilibrio [22, 25, 26, 27, 39, 52, 54, 55|. Na sor¢ao de equilibrio,

para qualquer mudanca na concentracao do soluto em uma fase tem-se uma instantanea
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mudanca na concentracao de soluto na outra fase. Em modo de nao equilibrio, para
uma alteracao na concentragao do soluto em uma das fases o equilibrio nao é alcancado
instantaneamente, e sim aproximado a uma taxa que em geral depende das concentracoes
em ambas as fases [45, 4]. Segundo Barry et al. [13] os dois modelos mais comumente
usados sao o modelo de equilibrio local e o modelo cinético de primeira ordem.

Os modelos de sor¢ao de equilibrio local possuem a seguinte forma geral:

[massa do soluto j sorvida instantanemente]

X = F(C)) = (2.31)

[massa de solidos secal

onde, \° é a fracdo de massa sorvida instantaneamente |adimensional] e F(C;) é a
isoterma de equilibrio da concentracao do soluto j entre as fases. Essa funcao depende
da temperatura e denomina-se isoterma por se admitir que o sistema encontra-se a
uma temperatura constante, ou seja, em condigoes isotérmicas. De maneira geral a
determinacao dos parametros para ajuste dos modelos de equilibrio é realizada em
laboratoério. Assim, os ensaios de determinacao estao sujeitos a temperatura do local.

Quando o modelo de equilibrio nao é apropriado, diferentes tipos de modelos de sorcao
podem ser empregados [56]. No entanto o modelo de cinética de primeira ordem mais
utilizado é

N
ot

K (F(Cy) — \°) (2.32)

onde, a constante K é o coeficiente cinético de primeira ordem de troca de massa entre as
fases [T71] e A\* é a fragao de massa da substancia j aderida & fase sélida [adimensional],

dada por

massa do soluto j sorvido na fase sélida]

o= (2.33)

[massa de sélidos seca

A concentragao do soluto j na fase sélida sorvida instantaneamente (S5) pode ser

determinada pela seguinte relacao

S = P\ (2.34)
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ou
S; = pSF(C]) (235)

onde, p, é a massa especifica dos sélidos [M L73]. O modelo cinético de primeira ordem

pode ser escrito como:

S
ot

= K (psF(Cy) — S2) (2.36)

2.3.1.1 Isotermas de sorcao

Tipicamente nos modelos de sorcao para sistemas de subsuperficie os efeitos da interacao
entre multiplos componentes dissolvidos sdo ignorados (j = 1, ..., numero de substéancias
dissolvidas). Os modelos padroes de equilibrio mais utilizados sao: linear, Freundlich ou
Langmuir [34].

Assumindo que as trocas entre as fases tém um comportamento linear, a isoterma
possui a seguinte forma

F(C)) = ka,

J

C; (2.37)

onde, kg, ¢ o coeficiente de particao (ou distribuicao) de equilibrio da concentragao da
j-ésima substancia entre as fases [L3 M ~!]|. Esse coeficiente depende das propriedades do
sélido e do soluto [45, 57].

O modelo de Freundlich é semelhante ao linear, entretanto o expoente que aparece
na isoterma, pode inserir uma nao linearidade no modelo de transferéncia de massa das

substancias entre as fases
F(C;) = kg, (C5)" (2.38)

onde, ky, ¢ o coeficiente de capacidade de sor¢ao de Freundlich [L3pfj M™"5] e py, o
coeficiente, adimensional, de energia de sor¢ao de Freundlich. Na literatura encontram-se
valores de py, entre 0,7 e 1,8, no entanto tipicamente empregam-se valores de py, < 1 [58].
Quando py, = 1 e ky, equivale ao coeficiente de distribui¢ao ky;, 0 modelo de Freundlich

iguala-se ao modelo de sorg¢ao linear.



33

Na Figura 2.3 pode-se observar o comportamento da sorcao para diferentes valores de
py,;, com a variagao das concentragoes de soluto. Quando a concentragao do soluto na fase
fluida ¢ igual a 1,0 [M L3, para qualquer p f; a fracao de massa de equilibrio sorvida na
fase sélida serd igual ao coeficiente de capacidade de sorgao de Freundlich (ky,). Para a
isoterma de Freundlich nao linear, com py, <1 e C’]f > 1 a substancia sofre menos sor¢ao
do que nos casos linear py, = 1 e nao linear com py, > 1. O contrario pode ser observado

quando C’]f < 1.

p; =050 ——
p{ =0.75
pf=1.00 ---eee-
Pl = 1.50
p{ =2.00
ij =5.00 e

=
)

Fracdo de massa sorvide&)[adimensional]

Concentracdo na f%lse fluida, Y@M L_3’1

Figura 2.3: Comportamento da Isoterma de Freundlich, equagao (2.38), com ky, = 1 e
valores de py indicados na legenda.

Outro modelo comumente utilizado é o de Langmuir [59], dado pela expressao

_ Q? klj CJ'

F(C5) = e (2.39)

onde, k;; ¢ uma constante de sorgao relacionada com a energia de ligagao (L3 M~ e
Q? ¢ a quantidade maxima de soluto que pode ser sorvida por unidade de massa sélida
[adimensional] [52, 56]. Na Figura 2.4, pode-se observar o comportamento da isoterma de

Langmuir. Pela figura constata-se que a fragao de massa sorvida na fase sélida ¢ limitada

por ?, ou seja, mesmo com o aumento da concentracao na fase fluida o valor méaximo de
fracao de massa do soluto que pode ser sorvido na fase sélida é Q‘;.

Van Genuchten & Simunek [60], apresentam uma ampla variedade de modelos de
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Figura 2.4: Comportamento da Isoterma de Langmuir, equagao (2.39), com k;, = 1 e
valores de @Y indicados na legenda.

equilibrio. Entretanto, o modelo de Freundlich é o mais frequentemente usado e adéqua-

se a maioria dos sistemas [13, 15].

2.3.2 Biodegradacgao

A biodegradacao é o termo usado para definir processos em que espécies quimicas sao
transformadas em outros produtos por reagoes biolégicas. O resultado das reagoes pode
ser mais téxico ou menos prejudicial do que o original [4]. As reagoes de biodegradacao
sao intermediadas por microrganismos (tais como bactérias, fungos, algas e protozodrios
[11]), que em meios subsuperficiais, encontram-se principalmente aderidos como uma fina
camada na superficie sélida, podendo ainda ser encontrados também em suspensao na
fase aquosa.

As reagoes de biodegradacao sao essencialmente reagoes de oxidac¢ao/redugao (redox),
em que o composto organico (doador de elétrons) é oxidado e um aceptor de elétrons é
reduzido. Por esta reagao os microrganismos degradam o contaminante, obtendo energia
para o desenvolvimento das atividades celulares e carbono para producao de biomassa.
Esse processo metabdlico de obtencgao de energia requer um aceptor de elétrons, que pode

variar dependendo do tipo de microrganismo envolvido na degradagao.
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Os microrganismos heterotréficos (nao produzem seu préprio alimento) sao
predominantes em meios porosos. Dependendo das condi¢oes do meio, pode-se encontrar
organismos com diferentes rotas metabdlicas, de acordo com o aceptor final de elétrons.
Organismos que usam oxigénio molecular (Og) como aceptor final na respiragdo sao
denominados aerébios, quando outra substancia é utilizada a respiracao ¢é anaerdbia.
Exemplos de compostos utilizados como aceptores de elétrons na respiracao anaerdbia
sdo: fon nitrato (NO3), sulfato (SO;?), carbonato (CO3™), entre outros [12].

Dentre os organismos aerébios encontramos os aerobios obrigatorios, que s6 vivem em
ambientes com abundancia de oxigénio, e os microaerdfilos, que sobrevivem mesmo em
ambientes com concentragoes muito baixas de oxigénio. Organismos anaerébios podem
ser: i) aerotolerantes, nao utilizam oxigénio na respirac¢ao, contudo toleram a presenga de
oxigénio, ii) obrigatdrios, que desenvolvem-se somente na auséncia de oxigénio, a presenca
dessa substancia pode inibir o crescimento ou matar esse organismos e i) anaerdbios
facultativos, que na auséncia de oxigénio realizam fermentacao ou respiracao anaerobia,
e na presenca de oxigenio realizam respiracao aerdbia. Sendo a respiracao aerdbia
preferencialmente utilizada, pois é mais rentavel energeticamente para os microrganismos
[5, 12, 61].

Os principais substratos necessarios para as atividades biolégicas sao: doador de
elétrons, aceptor de elétrons, e fontes de carbono e energia. Normalmente o contaminante
atua tanto como doador de elétrons quanto como fonte de carbono e energia [50, 62]. Além
desses, outros fatores também podem interferir na biodegradacao. A fonte de carbono
e energia deve estar acessivel, ou seja, o contaminante deve estar disponivel para os
microrganismos. A presenca de nutrientes, como nitrogénio (N), fésforo (P) e enxofre (S),
também é necessaria para as fungoes celulares. Condigoes ambientais, como temperatura,
pH e salinidade, devem ser adequadas para proporcionar um melhor crescimento da
biomassa. A presenca de microrganismos adaptados ao meio e em quantidades adequadas
também contribui para o consumo da matéria organica [9, 4, 63].

Essas reagoes bioquimicas servem como base para o desenvolvimento de técnicas de
biorremediacao de ambientes subsuperficiais. A conversao do contaminante em biomassa,
agua, sais inorganicos, diéxido de carbono e gases inertes é o objetivo principal da
biorremediagao. Contudo, dependendo do tipo de contaminante a biorremediacao pode ser

utilizada como uma forma de reduzir a toxicidade das substancias, ou até mesmo reduzir
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sua mobilidade, afim de impedir o deslocamento do contaminante por longas distancias.

2.3.2.1 Modelos de biodegradacao

Basicamente encontram-se trés modelos conceituais para representar a distribuigao
bacteriana em um meio poroso: estritamente macroscépico, microcolonias e o de biofilme.
Em todos eles, a biomassa é considerada fixa na matriz porosa e os substratos disponiveis
para os microrganismos sao somente os dissolvidos na fase fluida. A principal diferenga
entre os modelos conceituais de distribuicao esta nas hipdteses assumidas em relacao a
forma com que se d4 o contato entre os microrganismos e os substratos [14, 64].

O modelo estritamente macroscépico foi proposto inicialmente para representar a
cinética de biodegradacao com o crescimento de células suspensas na fase fluida em
bioreatores. Contudo, apesar de sua origem, esse modelo tem boa aceitacao para
representar problemas em meios porosos, onde a maior parte da biomassa esta aderida
a fase sélida [13, 14, 33, 36, 37, 51, 63, 65, 66]. No modelo estritamente macroscépico
aplicado a meios porosos, os microrganismos, que estao fixos nas superficies dos graos
sélidos, estao em contato direto com as substancias dissolvidas na fase fluida [14].

Os modelos de microcolonias e biofilme diferem do modelo macroscopico pois possuem
uma camada de difusao externa impedindo o contato direto dos substratos com os
microrganismos. Além disso no modelo de biofilme a difusao interna também é levada em
consideracao, ou seja, existe uma difusao molecular dentro do biofilme [14, 67]. Isso nao
ocorre para o modelo de microcolonias, pois assume-se que as colonias de microrganismos
sao pequenas o suficiente (10 a 100 organismos) para que a difusdo interna seja desprezivel
[14, 18, 29, 30, 64].

Os modelos também diferem quanto a distribui¢ao da biomassa na matriz porosa. No
modelo de microcolonias os microrganismos estao aderidos a fase solida em pequenas
colonias distribuidas aleatoriamente. Ja no modelo de biofilme os organismos estao
distribuidos uniformemente na forma de um filme cobrindo toda a area superficial dos
solidos. No modelo macroscopico nao sao adotadas hipoteses referentes a distribuicao dos
organismos.

Neste trabalho, apenas o modelo estritamente macroscopico de distribuicao sera
utilizado. Esse modelo apresenta-se mais simples quando comparado com os demais, pois

o numero de parametros envolvidos é menor. Além disso, em cendrios de contaminacao
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subsuperficial apresenta resultados semelhantes aos obtidos com modelos mais elaborados
como de biofilme [14].

Além do modelo conceitual de distribuicao é necessario um modelo de biodegradacao,
que geralmente é representado por reacoes cinéticas, ou seja, relacionando as taxas de
consumo dos substratos e de crescimento microbioldgico as suas respectivas concentracoes
[13, 68, 69, 70]. Alguns modelos desconsideram a relagao de dependéncia entre as taxas
de consumo dos substratos e suas respectivas concentragoes. Isso é, consideram apenas a
concentracao da substancia como fator determinante para a biodegradagao. O que pode
ser vélido em alguns casos, porém geralmente nao é [13, 37].

Dois modelos modelos muito utilizados [16, 33, 37, 51, 65, 66], que consideram apenas
a concentracao da substancia com fator de influéncia para a degradacao sao o modelo
cinético de primeira ordem e o modelo de Michaelis-Menten. Para ambos os modelos a
reacao depende apenas da concentracao do contaminante, de modo que

% = —R;(C)) (2.40)
onde, por exemplo, pode-se empregar um modelo cinético de primeira ordem em que a

reagao bioldgica é proporcional a concentragao de contaminante [32], tal que:
R;(C;) = K{C; (2.41)

onde, k] é a taxa de degradacdo de primeira ordem [T~']. Outra alternativa é substituir
a reacao pelo modelo de Michaelis-Menten, dado por:

vic,
R;(Cj) = y

= —— 2.42
Kj +Cj ( )

onde, VJ é a taxa de reagao mdxima de Michaelis-Menten [M L™ T~!] (constante) e K;
é denominada concentraciao de meia saturagao [M L™3] (constante).

Modelos mais complexos de biodegradagao podem ser obtidos considerando que a taxa
de biodegradacao depende de outras substancias e também da populagao microbiana.
Substancias necessarias para a biodegradagao que existem em abundancia no meio, nao
precisam ser incluidas no modelo, a nao ser que sejam substancias de interesse para o

problema. Por outro lado, substancias encontrados em baixas concentragdes (substrato
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limitante), geralmente sao as que regulam a taxa de crescimento bacteriano e de utilizagao
dos substratos. Em alguns casos, pode-se encontrar ainda sistemas em que a cinética de
biodegradacao estd sujeita a multiplos substratos limitantes.

A seguir serao apresentados modelos cinéticos com crescimento da biomassa
considerando a limitagao por apenas um substrato, modelo de Monod simples, e por
multiplos substratos, modelo de Monod multiplicativo. No modelos de Monod simples
apenas duas espécies sdo consideradas, a substancia a ser degradada (doador de elétrons) e
a biomassa, onde o doador de elétrons é o substrato limitante, o aceptor de elétrons existe
em abundancia, assim nao ¢é incluido no modelo. No modelo de Monod multiplicativo trés
espécies estao envolvidas, o doador de elétrons (contaminante), o aceptor de elétrons e a
biomassa bacteriana. Nesse modelo as substancias limitantes sao o doador e o aceptor de
elétrons [38].

O modelo de Monod simples é semelhante ao modelo de Michaelis-Menten (equagao

(2.42)), no entanto inclui taxas de crescimento e decaimento microbioldgico [13, 37], tal

que
dc'
dt1 = —Ri(Cy, By) (2.43)
dB
S = Ra(C1, By) (2.44)
C
B)=uB [ —— 2.4
Rl(Cla 1) M, D1 <K}1L +Cl) ( 5)
RQ(Cl, Bl) = chlRl(Ola Bl) — m(31 — Blo) (246)

onde, !, é a taxa méxima de utilizagao do substrato [T!], K} a concentragao de meia
saturagao de Monod [M L™3], Y., a constante adimensional de produgao de biomassa. O
segundo termo do lado direito da equagao (2.46) representa o decaimento da biomassa
(morte dos microrganismos), sendo Bj, a concentragao inicial de biomassa em [M L]
e m o coeficiente de decaimento [T!]. Neste modelo observa-se que a concentragao de

biomassa nunca ¢ inferior a concentragao inicial, B;,, de microrganismos no sistema.
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No modelo de Monod multiplicativo ambos os substratos (doador e aceptor de elétrons)
contribuem para controlar o crescimento da biomassa, em uma cinética dual [13, 14, 18,

29, 30, 32, 33, 51, 65, 71, 72, ou seja,

dCh

W == —R1<Ol, 027 Bl) (247)
dC.
©2 = —Ry(C1,Co, By) (2.49)
dB
d—tl = Ry(Cy, Cy, By) (2.49)
C Cy
B))=ul B 2.
RI(CI7OQ7 1) M D1 (K}ll + Cl) (K}% + 02) ( 50)
Ye,
R2<017027B1) - Y R1(017027Bl) (251)
R3(Cy, Cy, By) = Yo, R (Cy, Co, By) — m(By — By,) (2.52)

onde, u} é a taxa de degradagdo mdxima especifica [T~!], K} a concentragao de meia
saturagao de Monod [M L7%], Y, a constante adimensional de produgao de biomassa
referente a espécie de concentragao C; e m o coeficiente de decaimento da biomassa [T1].

Os modelos de Michaelis-Menten e Monod tornam nao linear e acoplado o problema

do transporte das substancias envolvidas na biodegradagcao.

2.4 Transporte com sorcao e biodegradacao

Nesta secao apresenta-se o desenvolvimento do modelo utilizado nas simulagoes
computacionais. O modelo proposto, representa a evolucao de um contaminante organico
sujeito a reagoes de sorcao e biodegradacao. Considera-se que existem concentragoes do
contaminante em ambas as fases, na fase fluida, C', e na fase sélida S;. Para que ocorra

a reacao de biodegradacdo, além da substancia oxidada (contaminante), é necessario
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também a concentracao de alguma outra espécie que sera reduzida, com concentracoes
Cs e Sy, nas fases fluida e soélida, respectivamente, e uma biomassa de concentracao Bj.
Para o desenvolvimento desse modelo, incluem-se nas equagoes (2.28)-(2.30) as reagdes de
sor¢ao e biodegradagao discutidas anteriormente. Assim, para o transporte dos substratos
com concentragoes Cp, Cy S e Sy e uma biomassa Bj, pode-se escreve o seguinte sistema

de equagoes:

oCh

0= +Va VG =V (DiVCy) = R + RY (2.53)
(1— cb)% = Ry’ (2.54)
¢% +vq-VCy — V- (D,VC,) = Ry + RY (2.55)
(1- cb)% =Ry (2.56)
(1 - )20 = Ry (257)

Considerando que a sor¢ao ocorre simultaneamente em modo de equilibrio e nao

equilibrio, tem-se
Sy =57 + 53¢ (2.58)

Reescrevendo a equacao (2.54), tem-se

0

(1= 9)5; (7 +57°) = Ry (2.59)
ou seja,
0S¢ oSTe
(1=¢)5-+(1—¢)—— =Ry (2.60)

ot
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logo R}* tem duas componentes,
Ric + R = R (2.61)

onde, o modelo de equilibrio (Rj**) é dado por

OF(Cy)

Ri* =(1—¢)ps———= 2.62
pr= (- o).t (2.62)
e a sor¢ao de ndo equilibrio (Rj™¢) por
aSne
pre = (1- ! 2.
Ry = (1- )20 (2.63)
aSne
o~ K (o () — 57 (2.64)
Deste modo, o transporte do doador de elétrons € escrito da seguinte forma
oC oF(C oSTe .
02 vy V0 - V00 + (- 9 ) 1 )P g (a65)
ot ot ot
Fazendo
F F
OF(Cy)  OF(Cy)dCy 66)

o 9C, Ot

e colocando em evidéncia a derivada de '} em relagao ao tempo, chega-se a:

OF(C1)] OC oo
{M(l_@ps aéll)} S FVa VO =V (DiVC) + (1= @)= = Rl (2.67)
ou ainda,
1-¢) 9F(Cy)]oC N
’ [”( ¢¢)p8 65111)] 5 Vi VO =V DIV + (1= 9) =5 = R (2.68)

Utilizando a isoterma de Freundlich como modelo de equilibrio (ou seja, F(C;) =

kg (Cy)P1), pode-se reescrever o primeiro termo da equacao (2.68) como,

oF(0) (2.69)
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onde,

F(C) =1+ (1+¢¢>Ps kpps (Cp) P (2.70)

Quando a isoterma for linear, isto ¢, py, = 1 obtém-se

(1-9¢)
¢

F(C)=rse=1+ ps kg (2.71)

O termo 7, é denominado coeficiente de retardo e representa o atraso no transporte da
substancia, ou seja, a redugao da velocidade com que essa se propaga no meio em relagao
ao transporte sem sor¢ao. Pela expressao (2.71) observa-se que quando a ky, = 0, 75 = 1,
ou seja, nao existindo retardo no transporte neste caso. Do contrario, quando ks > 0,
existe retardo no transporte, e a massa de soluto fica sujeita a trocas entre as fases.
Neste trabalho o tnico aceptor de elétrons considerado é o oxigénio. O transporte
dessa substancia é modelado pelas equagdes (2.55) e (2.56). Contudo, assume-se que o

oxigéenio nao sofre sorgao (Rgs = 0), logo tem-se a seguinte equacao

¢% vy VO, — V- (DyVCy) = Rl (2.72)

cuja Unica reacao ¢é de origem bioldgica (Rgb“’).

A cinética de Monod multiplicativo serda adotada para modelar as reacoes de
biodegradagao. Deste modo, substituem-se os termos, R{“O, Rgl”'” e R pelas equagoes
do modelo de Monod multiplicativo. Por se tratar de um meio poroso as concentracoes
das espécies sao relativas a cada fase, assim, as equacoes de reagao de biodegradacao sao

multiplicadas pelas respectivas fracoes volumétricas da fase onde ocorrem, tal que

R{? = —¢Ry(Ch, Cy, By) (2.73)

Rl = —¢Ry(Ch, C, By) (2.74)

R{bw = (1 —¢)R3(C1,Cy, By) (2.75)
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Assim, reescrevendo o modelo dado pelas equagoes (2.53)-(2.57), inserindo as reagoes
de sor¢ao e biodegradacgao discutidas acima escreve-se o seguinte problema:
Problema. Para um dominio poroso saturado €2 com contorno 02 = I'p U 'y em um
intervalo de tempo I = (0,T], dados os coeficientes cinéticos das reagoes de sor¢dao e
biodegradacao, a massa especifica dos solidos ps, a porosidade ¢, o campo de velocidade
vg: Q — R™e, os tensores de dispersao hidrodinamica dos substratos 1 e 2 D1,Dy : Q —
R™e as concentragoes iniciais C’IO,C'QO,Blo :Q — R, as concentragoes no contorno gy,gs :
I'p — R e os fluros normais ao contorno ﬁl,f_zg : 'y — R, encontrar as concentracoes

Ci:Q—=>R,C:Q—=ReB:Q— R tal que:

oC osne
ng]-"(Cl)a—tl +vy-VC, — V- (DVC)) = — ((1 — ) 8; + @Ry (Ch, Cs, Bl)) (2.76)
oS
S = K (pF(Ch) - S19) (2.77)
0Cy
QSE + Vg - VCQ -V (DQVCQ) = —¢R2(01, 02, Bl) (278)
0B
81&1 = R3(Ch, (2, By) (2.79)
4 Cy
B)) =ulB 2.
Rl(ChCZa 1) :um 1 <K}1 +Cl> (Kﬁ-FCg) ( 80)
Ye,
Ry(C,Cy, By) = v Ri(C1,Cy, By) (2.81)

Cc2

R3(C1, Cy, By) = Yo, Ri(Ch, Cy, B) —m(By — By,) (2.82)
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com condigoes iniciais:

Cy = Ch, (2.83)

Cy = Cy, (2.84)

By = By, (2.85)

e de contorno:

Ci=ag (2.86)

Cy = 9o (2.87)

D1VC’1 N = ]_Il (288)

Dy,VCs -n = hy (2.89)

onde, ng. é o numero de dimensdes no espaco e n é o vetor normal a fronteira 9. I'p
e 'y sdo, respectivamente, as porgoes do contorno com concentragao prescrita (condi¢ao
de Dirichlet) e fluxo prescrito (condigao natural ou de Neumann).

O modelo apresentado nas equagoes (2.76)-(2.82) com condigbes iniciais e de contorno
(2.83)-(2.89), servird como padrao no decorrer do trabalho. Empregou-se a isoterma de
Freundlich como modelo de equilibrio local para ambas as reacoes de sorcao, em modo
de equilibrio e nao equilibrio. As reac¢oes de biodegradacao sao estritamente aerdbias e
sao representadas pelo modelo de cinética Monod de taxa multiplicativa em uma cinética

dual entre doador (contaminante) e aceptor (oxigénio) de elétrons.
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3 MODELO NUMERICO

No item anterior foi apresentado o modelo de transporte advectivo-difusivo e alguns
tipos de reacao que podem ocorrer em ambientes de subsuperficie. Dentre os varios
tipos de reagoes apresentados, optou-se pelo uso da a isoterma de Freundlich como
modelo de equilibrio em ambas as cinéticas de trocas entre as fases (instantanea e nao
instantanea). Para a biodegradacdo o modelo estritamente macroscépico com cinética
de Monod multiplicativo foi adotado. Deste modo, aqui serd discutida a aproximacao
numérica utilizada para resolugao dos problemas.

Técnicas de resolucao completamente acopladas, consideradas matematicamente mais
rigorosas, ou de decomposicao de operadores podem ser empregadas para aproximar
a solucao de problemas fisicamente acoplado pelas reagoes. O trabalho de Couto,
2006 [38] apresenta exemplos do emprego de ambas as metodologias para problemas de
transporte reativo em meios porosos. Nesse trabalho optou-se pelo uso da metodologia
da decomposicao de operadores (DO), pois essa técnica é adequada para problemas com
escalas de tempo das reagoes diferentes das do transporte advectivo-difusivo [40].

Neste Capitulo, primeiramente é apresentada a técnica de decomposicao de operadores
(DO) empregada para separar os termos de reacao dos termos do transporte advectivo-
difusivo. Na sequencia, também sao apresentados o método dos elementos finitos e um
método da familia trapezoidal generalizada, respectivamente, para discretizacao espacial
e temporal da primeira etapa da DO. Por fim apresenta-se o método de Runge-Kutta de

quarta ordem utilizado na discretizacao do segundo passo da DO.

3.1 Decomposicao de operadores (DO)

A decomposicao de operadores envolve a resolucao dos termos advectivo e difusivo
separadamente dos termos de reacao. Essa metodologia é atrativa pela facilidade com
que diferentes tipos de cinéticas de reacao podem ser adicionadas ao problema. Além
disso, o desacoplamento ¢ um modo computacionalmente eficiente de lidar com reacoes
complexas, especialmente nos casos em que as escalas de tempo das reagoes sao muito

menores do que aquelas do transporte advectivo-difusivo [14, 40, 73, 74]. A metodologia de
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decomposicao de operadores introduz um erro que é proporcional ao passo de tempo At,
portanto, deve-se adotar pequenos passos de tempo para garantir a precisao da solugao
[35, 71, 40, 73, 74].

O processo de resolugao por decomposicao de operadores aqui adotado, consiste em
aproximar o sistema de maneira sequencial em dois passos a cada intervalo de tempo
At (Figura 3.1). Em um primeiro passo obtém-se uma solugao intermediaria gerada a
partir dos mecanismos de adveccao e difusao. Na segunda etapa de resolucao divide-se o
intervalo de tempo At em N, intervalos menores (At, = At/N,), sendo entdo necessarias
N, iteragoes para que se obtenha a solucao definitiva do intervalo At. Assim, utilizando
a aproximacao intermedidria como condicao inicial para as cinéticas de reacao, obtém-se

a solucao final para o intervalo At.

Condicao Solugao
inicial At intermediaria
| Transporte |
tn tn+1
I I I
Iat] T 1 Reacdo
Solucéao
final

Figura 3.1:  Esquema representativo da metodologia da decomposicao de operadores
(Adaptado de Odencrantz, 1991 [14]).

Para um intervalo de tempo de interesse I = (0,7 com T dividido uniformemente
em passos de tempo, tal que At = "1 — " (At = T/N), aplica-se a decomposigao
de operadores para o modelo apresentado nas equagoes (2.76)-(2.79). De tal forma que,

primeiramente, é resolvido o seguinte sistema de equacoes diferenciais parciais:

Passo 1.
oCh
(b]:(Cl)E—i-vd-VCl -V (D1VCl) =0 (31)
oC
P2 + vy VCy — V- (DyVCy) =0 (3.2)

ot
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onde, F(C}) é dado pela equagao (2.70). Posteriormente, utilizando como condi¢ao inicial
a solucao intermediaria obtida pelo sistema acima, aproxima-se a solu¢ao definitiva para
t,i1. Para isso, realizam-se N, passos de tamanho At, resolvendo as reacoes a partir do

seguinte sistema de equagoes:

Passo 2.
801 - 1 85?6
aSne

L= K (p.F(C) - S}°) (3.4)
oC:

a_tQ = _RQ(CD 027 Bl) (35)
0B

a_tl = R3(C4, Cy, By) (3.6)

onde, as reagoes R3(C1, Cy, By), Ra(Ch,Co, By) e R3(C, Co, By) sao dadas pelas equagoes
(2.80), (2.81) e (2.82), respectivamente.

No primeiro passo desta técnica, as equagbes (3.1) e (3.2) sdo resolvidas
independentemente das demais equagoes (3.3)-(3.6). Observa-se para o transporte do
doador de elétrons, que a isoterma de sor¢ao pode tornar a equacao (3.1) nao linear, o
que demanda métodos apropriados para sua resolucao, como por exemplo o Método de
Newton.

Conforme mencionado anteriormente, as reagoes de biodegradagao sao modeladas pela
cinética de Monod multiplicativa. Esse modelo torna nao linear e acoplado o sistema de
equacoes diferenciais ordinarias da segunda etapa da metodologia de decomposicao de

operadores.
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3.2 Discretizacao da primeira etapa da DO:
Transporte

Na discretizacao espacial sera utilizado o método dos elementos finitos com elementos
quadrilateros bilineares. Esse método envolve a divisao do dominio da solugao em um
nimero finito de subdominios, e o uso de uma formulagao variacional para construir
uma aproximacao da solucado sobre o conjunto de elementos finitos [75, 41]. Para
definir a formulagao variacional para as equagbes (3.1) e (3.2) definem-se dois espagos
de fungoes: fungoes peso e fungdes de aproximagao (solugoes admissiveis) [42]. Problemas
predominantemente advectivos demandam técnicas de estabilizacao do tipo Streamline
upwind/Petrov-Galerkin (SUPG). Entretanto, na faixa de problemas propostos neste
trabalho nao sao necessarias estabilizacoes de SUPG. Desta forma, aqui os espacos das
funcoes sao definidos no contexto da formulagao padrao de Galerkin.

A primeira classe de fungoes W é composta das funcoes peso w, que sao todas as
fungoes quadrado integraveis em H'(§2), que possuem a primeira derivada quadrado

integrével [42]. Essa classe é definida por
W={weH Q) |w=0emIp} (3.7)

A colegao de fungdes aproximantes é semelhante a das fungoes teste [42]. Essa segunda

colegao V; é definida como
Vi ={C; e H'(Q) | Cj=gemTp}, j=1.2 (3.8)

Fazendo 2 = QUT e discretizado o dominio €2 em subdominio Q¢, tal que

0= U Q° ﬂ Q° = (3.9)

onde, Ne o ntimero de elementos. Utilizando a formulacao de Galerkin pode-se aproximar
numericamente os problemas (3.1) e (3.2), com condigoes iniciais (2.83)-(2.85) e condigdes

de contorno (2.86)-(2.89), resolvendo-se o seguinte problema: encontrar C' € VI e C} €
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Vi |vtel=(0,T],

h
/ w" <¢f(0{1)%1 +vy-VC = V- (D1VC{L)) dY =0V w" e W" (3.10)
Q

h
/ (qbﬂ vy VO V. (D2vcg)> dQ =0V w" e Wh (3.11)
Q

onde, W" e Vj’? sao subespacgos de dimensoes finitas dos espacos W e V;, respectivamente,
isso é, WhCc We V]’-l c V.

A funcdo de aproximacio C! para a solucio C; é
G G 1 G

Nne

O (x,t) ZCLJ ©;(x (3.12)

onde, p;(x), j =1,..,ny, s@o as fungao de interpolacao globais e ¢ ;(t) é a componente
da fungao C; associada ao né6 j de coordenadas x = {z;}, i = 1,..,n4.. Os indices n,. e
Nge Sa0: nimero de nés do elemento e nimero de dimensoes no espago, respectivamente.

Analogamente, define-se a funcao de aproximacao C? para a solucao Cs
) s s 2 s

Nne

Ch(x,t) ZCQJ ©;(x (3.13)

onde ¢y ;(t) é a componente da fungao C, relativa ao né j. A fungdo peso w” é definida

CcOomo

Nne

"(x) = ij%‘(x) (3.14)

Para o caso mais geral, ou seja, o problema nao linear dado por (3.10), substituindo
as aproximagoes (3.12) e (3.14) obtém-se a seguinte forma semi-discreta escrita

matricialmente como
M, (C;)C; + K C; =0 (3.15)

onde C; e C; sao, respectivamente, o vetor de concentracao e sua derivada temporal. As

matrizes M;(C;) e K; sdo resultantes da discretizagao espacial da equagao (3.10).



20

Para o problema linear do transporte do aceptor de elétrons, substitui-se (3.13) e (3.14)

em (3.11). A forma semi-discreta obtida nesse caso é semelhante a do problema (3.10).
M,Cs + K,Cy = 0 (3.16)

Contudo, nota-se que a matriz Mjy, nesse caso, independe da concentracao C,. Cabe
ressaltar ainda que as matrizes obtidas pela discretizacao espacial, representadas nas
equagoes (3.15) e (3.16), nao terdo necessariamente as mesmas dimensoes, pois as
condicoes de contorno para os dois problemas podem ser distintas, o que pode influenciar
no numero de incognitas dos problemas.

A discretizac@o espacial dos problemas (3.10) e (3.11) pelo método de Galerkin gera
dois sistema independentes de equacoes diferenciais ordindrias: um sistema nao linear para
o transporte do doador de elétrons e um sistema linear para o problema do transporte do
aceptor de elétrons.

Para obtencao do problema completamente discreto utiliza-se um método da familia
trapezoidal generalizada [41]. Desta forma discretiza-se temporalmente a equagao (3.15)

por meio das seguintes equagoes:

M1<Cl,n+1)cl,n+1 +KiCi i1 =0 (3.17)
C17n+1 == Cl,n + AtCLn+0 (318)
Crnpo=(1-0)C1, +60C 11 (3.19)

sendo, # um parametro tomado no intervalo [0,1]. Alguns métodos bem conhecidos da
familia trapezoidal sao: Euler explicito (¢ = 0), Euler implicito (f# = 1) e o método de
segunda ordem de Crank Nicolson (f = 0,5), sendo o ultimo aplicado nos experimentos
apresentados neste trabalho. Os vetores Cy,, e C.JLn, representam as aproximacoes para
Ci(tn) e Cl(tn), respectivamente.

Partindo de (3.18) e (3.19), obtém-se

Cini1 = Crppr + AOC 41 (3.20)
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onde,
Cins1 = Cin + At(1—60)Cy (3.21)

e substituindo em (3.20) e (3.17) obtém-se a seguinte representacao matricial de um

conjunto de equagoes algébricas nao lineares acopladas entre si
Ml(él,n+1 + At@cl,nﬂ) + AtK, C1,n+1 = _Klél,n+1 (3.22)

Uma equacao analoga a essa ¢é utilizada para o aceptor de elétrons. Porém, nesse caso
a matriz My nao depende da concentragao, ou seja, resolve-se um sistema de equacgoes

algébricas linear para CQ’n+1, tal que
[M; + AtOK,] Co i1 = —K3Co i (3.23)

nesse caso, as matrizes My e Ky sao resultantes da discretizacao espacial do problema do

aceptor de elétrons, e o preditor é dado por
ég’n+1 - CQJL + At(l - Q)CQ’H (324)

A nao linearidade do problema do doador de elétrons é tratada utilizado o método de

Newton [43]. Para tal, definimos F(Cy,41) como o residuo da equacio (3.22), tal que

[ A(Cu)
F(Cypp) = fQ(C:l’"m (3.25)
| fanm(Crans1) |
e
£ Cuner) = Zm (s Cones +6AMC10),] (Crret)s
p
Fig) (Cuna); + 04 i) (Crn); | (3.26)

onde, nnm é o nimero de nés da malha com concentragoes desconhecida.
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Define-se também o método iterativo onde leﬂrl ¢ a aproximacao obtida na iteragao

k. Assim, expandindo F(Cy,4;) em série de Taylor e igualando a zero [43], obtemos a

seguinte equacao
F(C]fnﬂ) + J<C]1€,n+1)AC]f:;i-1 =0 (3.27)
onde,
AC’f}ﬂH = le,ﬁrl - CIf,n-i—l (3-28)

ed (C’fn +1) ¢ a matriz Jacobiana, com componentes dados por

: dfi(CE.) Om; (CF oy +0ALCE, )|
(Gl ) = | ol | = | T PN (Cfgn) +
a(CnJrl)j 8(Oj7n+1)

. : A(CE, ) ACE )

k k J,n+1 j,n+1
+ [rmj(om+1 + eAt(JW)} TN AL [ky] e (3.29)

Deste modo, rearranjando a equagao (3.27),

J(CE,)ACT L = —F(CY,0) (3.30)

e resolvendo esse sistema de equagoes lineares para AClﬁlﬁrl, a nova aproximacao sera
N+l Ok “k+1
Cio =Cln +ACTH (3.31)

O processo iterativo do método de Newton repete-se até que || ACIfflil |< tol ou

até que um nimero maximo de iteragoes seja alcancado. Quando um desses critérios for
satisfeito obtém-se a seguinte aproximagao em ¢,

Crusr = C’fﬁrl (3.32)

Nas simulacoes computacionais mostrados nesse trabalho tol = 1,0 x 1074



93

3.3 Discretizacao da segunda etapa da DO: Reacoes

Conforme discutido na Secao 3.1, a aproximacao da solucao para C; e Cy em t,.,1,
obtida na primeira etapa da decomposicao de operadores, serve apenas como uma solucao
intermediaria. Assim, deve-se agora encontrar a solucao definitiva para t,,1, para tanto,
resolve-se o sistema de EDO’s (3.3)-(3.6) utilizando a aproximagao intermedidria como
condicao inicial.

O método de Runge-Kutta é uma técnica numérica utilizada para resolver o sistema
de EDO’s da segunda etapa da DO [14, 40]. Essa técnica nao requer o calculo de derivadas
de alta ordem, avaliando a funcao em varios tempos entre ¢, e t,, 11, onde n, indica os
passos de tempo durante o calculo das reagoes. O método de Runge-Kutta aqui utilizado
¢ o classico método de quarta ordem [43, 44].

Para a aplicacdo do método de Runge-Kutta ao sistema de equagoes (3.3)-(3.6),

primeiramente definimos as seguintes funcoes

oC, B . 1 _ 05,
W - f1<Cl, Sl,CQ, Bl> = ¢f(01) ((1 Qb) at + Qle(Cl, 02731)) (333)
05
E = fg(Cl, 51,02, Bl> = K(psF(Cl) — Sl) (334)
oC
a—; = f3(C4, Sy, Cy, By) = —Ry(Cy, Cy, By) (3.35)
0B
8_251 = f4(C1, Sy, Cs, By) = Rs(Cy, Cs, By) (3.36)

Assim, utilizando como condicoes iniciais para o sistema de EDQ’s as concentragoes S; e

By em t,, e as concentracoes C7 e Cy resultantes do primeiro passo da DO, ou seja

Y = Cinp (3.37)
Y, = Copia (3.38)
Stm = Sin (3.39)
B!, = B, (3.40)
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Sendo o passo de tempo da segunda etapa da DO, dado por At, = At/N,, apresenta-se

o método de Runge-Kutta de quarta ordem aplicado ao sistema de equagdes (3.3)-(3.6)

Cint1= Cin, + % (my1 + 2 (Mmy2 + my3) + may) (3.41)
Comt1 = Cap, + é (ma1 + 2 (Maz + Maz) + may) (3.42)
Stne+1 = Sim, + % (ma1 + 2 (mg2 + ma3) + may) (3.43)
Bin,41= Bin + é (M1 + 2 (Ma2 + My3) + May) (3.44)

onde, parai=1,...,4

m; = Atrfi<cl,nr7 Sl,”r’ CQ,TLM Bl,nT) (345)
1 1 1 1

mio = At fi(Crn, + PYUREE S, + PYCIE Com, + PR By, + §m41) (3.46)
1 1 1 1

mis = At fi(Crp, + émm, Sin, + §m22, Com, + §m32, By, + 57"142) (3.47)

mig = At fi(Ch o, + mas, S1p, + Mas, Cap, + Mas, B, + Mys) (3.48)

Assim, apds as N, iteracoes de passo At, com o método de Runge-Kutta, obtém-se as
aproximacoes definitivas para as solucoes de Cy, Sy, C5 e By em t,.;. Para obter a
solucao no préoximo passo de tempo t,.9, repete-se a primeira etapa da DO utilizando as
concentracoes C e Cy determinadas para t,,1 na segunda etapa de reagao da DO. Com
as concentracgoes de S; e By em t,,; e a aproximagao intermediaria de C e Cy em t,,49
calculam-se as reagoes, atualizando os valores das concentracoes em ¢, 5. Repete-se esse

procedimento até que o tempo de interesse seja alcangado.

3.4 Implementacao

A implementagao foi desenvolvida com base no cédigo de elementos finitos Diearn [41]
em 2D. Ao cédigo foram inseridas rotinas pelas quais é realizada a montagem das
matrizes para os problemas de transporte advectivo-difusivo linear e nao linear. Foi
necessaria também a insercao de um estrutura iterativa, responsavel pelo avanco no
tempo. Para tratamento da nao linearidade do problema do transporte, implementou-

se o0 método de Newton. Pela metodologia da decomposicao de operadores as reacoes sao
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resolvidas separadamente do problema do transporte. Deste modo, para essa etapa, foi
implementada um rotina com o método de Runge-Kutta para a resolucao das EDO’s de
reacao. Pela adocao do codigo Dlearn existe a possibilidade do avanco para casos 3D sem

muitas dificuldades. O cddigo esta implementado em Fortran 77.
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4 EXPERIMENTOS
COMPUTACIONAIS

Variacoes do modelo padrao apresentado no Capitulo 2 sao utilizadas para analisar a
influéncia de diferentes tipos de reacoes que podem ocorrer simultaneamente durante o
transporte. Para a realizacao das simulacoes computacionais, neste capitulo, sao propostos

diferentes modelos de transporte e cenarios de contaminacao em meios porosos saturados.

4.1 Modelos

Cada modelo apresentado aqui contempla uma ou mais reagoes ocorrendo
simultaneamente, exceto o primeiro, que representa o transporte sem qualquer tipo de
reacao. Na Tabela 4.1 pode-se observar quais tipos de fendmenos sao levados em conta

em cada um dos sete modelos propostos a partir do modelo apresentado no Capitulo 2.

Tabela 4.1: Modelos propostos para as simulacoes computacionais.

Modelo
Fenomeno 1 2 3 4 5 6 7
Adveccao e dispersao X X X X X X X
Sorcao de equilibrio X X X X
Sorcao de nao equilibrio X X X X
Biodegradacao X X X

A seguir sao apresentadas as equagoOes que governam o transporte e as reagoes
envolvidas em cada um dos modelos mostrados na tabela acima. O primeiro Modelo
esta sujeito apenas aos mecanismos de advecgao e difusao e considera presente apenas
o contaminante na fase fluida (C;). Os Modelos 2, 3 e 4, contemplam o transporte
do contaminante com concentragoes em ambas as fases (C; e S;), pois levam-se em
consideracao reacoes de sorcao, sendo que no Modelo 2 apenas a sorcao de equilibrio
esta presente, no Modelo 3 apenas a sorcao de nao equilibrio e no Modelo 4 ambas estao
presentes. Nos Modelos 2, 3 e 4 a influéncia de outras substancias é desconsiderada. Nos
outros trés Modelos, 5, 6 e 7, além do doador de elétrons, presente em ambas as fases

(Cy e S1), as concentragoes do aceptor de elétrons (Cy) e da biomassa (Bj), presentes
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apenas na fase fluida, também sao consideradas. No Modelo 5 reacoes de sorcao de

equilibrio e biodegradacao estao presentes, ja no Modelo 6 ao invés da sor¢ao de equilibrio,

tem-se sor¢cao de nao equilibrio. Por fim, o dltimo Modelo contempla todas as reacoes

aqui apresentadas, sorcao de equilibrio e nao equilibrio ocorrendo simultaneamente com

a biodegradacao, além dos mecanismos de adveccao e dispersao que ocorrem em todos os

modelos propostos.

Modelo 1. Transporte sem reagoes

Qb% +Va - VC’1 -V (D1V01) =0

Modelo 2. Sorcao em modo de equilibrio

oC
¢f(01)a—t1 +vy-VC, = V- (DVC) =0

Modelo 3. Sorcao em modo de nao equilibrio

e
(ba_tl +vy-VC, — V- (DVC) + (1—9)

oSme
ot 0

asye
ot

K (psF(C1) = 57°)

Modelo 4. Sorcao em modo de equilibrio e nao equilibrio

gzﬁ]—"(C’l)% +vy-VC, =V - (DVC) + (1 —9)

05,

o

aspe
ot

K (ps7(Cy) = 57°)

(4.2)

(4.3)

(4.4)

(4.6)
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Modelo 5. Sorcao em modo de equilibrio e biodegradacao

oCy

QS]:(CI)W +vg- VOl —-V- (D1V01) = —¢R1<Cl, 02, Bl) (47)
0C,
¢E + Vg - VOQ - V. (DQVCQ) = —¢R2(Cl, 02, Bl) (48)

0B
5 = (C1,Co, By) (4.9)

Modelo 6. Sor¢cao em modo de nao equilibrio e biodegradacao

60 vy VO -V (DO + (1= ) = o010 B)  (410)
agfe = K (p,F'(C1) — ST°) (4.11)

qb% +vy-VCy — V- (DyVCy) = —pRy(Ch, Co, By) (4.12)

% — Ry(Cy, Cy, BY) (4.13)

Modelo 7. Sorcao em modo de equilibrio, nao equilibrio e biodegradacao

aC oS
qbf(C’l)a—tl +vy-VC — V- (DVC) + (1 —¢) a; = — R, (C},Cy, By)  (4.14)
aSne
atl = K (psF(C1) — S7°) (4.15)
0Cy

QSE -+ Vg4 - VCQ — V . (DQVCQ) = —¢R2(Cl, 02, Bl) (416)
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0B
a_tl - R3(01,02,31> (417)

As condigoes iniciais (¢t = 0) empregadas nesses problemas sao:

Cy = Cy, (4.18)

St° = psF(Cy,) (4.19)

Cy = Oy, (4.20)

Bi = By, (4.21)

e as condigoes de contorno

Ci=aq (4.22)

Cy = g2 (4.23)

D1V01 1N = Bl (424)

DQVOQ N = }_7/2 (425)

Os termos de reagao Ri(C4,Cy, By), Ra(C1,Cy, By) e R3(Ch,Cy, By) sao obtidos pelo
modelo de Monod multiplicativo, equagoes (2.80)-(2.82).

4.2 Cenarios

O codigo computacional para resolu¢ao dos modelos acima citados estd implementado
para resolver problemas em dominios bidimensionais (Figura 4.1). Entretanto para a
validacdo do modelo sao utilizadas solugoes analiticas [4, 52] e numéricas [24, 26, 39]
unidimensionais.  Desta forma, para validar os experimentos computacionais, sao
propostos cenarios onde o deslocamento das substancias ocorre apenas na direcao x, onde
empregando condi¢oes de contorno adequadas, representa-se um fluxo unidimensional
(Figura 4.2).

Com base em dados da literatura [4, 15, 24, 25, 26, 27, 34, 39, 38, 52], sdo propostos
cinco cenarios distintos. Os quatro primeiros sao utilizados para validar o cédigo
comparando com solu¢oes unidimensionais ja conhecidas. O quinto cendrio é utilizado

para simular representacoes bidimensionais submetidas a diferentes reagoes. Na Tabela
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y4 VGCi-n=0
Ly
gi hi
Ay >
X
Ax o -in =0 L.

Figura 4.1: Ilustragao do dominio bidimensional com condigoes de contorno.

Figura 4.2: Tlustracao do dominio unidimensional com condi¢oes de contorno.

4.2 pode-se observar os parametros empregados em cada um dos cinco cenarios. Nas
simulagoes apresentadas no capitulo seguinte, para um mesmo cendrio sao utilizados
diferentes valores dos parametros das cinéticas de sorcao (pg, kp, k4, € K). Assim
estes valores sao mostrados em cada simulacao.

Assume-se para todos os cenarios que o fluxo de solutos nos contornos inferior e

superior é nulo, conforme Figura 4.1, ou seja

aa—c;-nzo, emy=0, Vuz (4.26)
%—C;-nzo, emy=1L,, Vuz (4.27)

Para os experimentos representando fluxo unidimensional sao necessarias algumas
adaptacdo. Nesses casos (cenarios 1, 2, 3 e 4), o fluxo de fluido na diregdo y
necessariamente deve ser nulo em todo o dominio. Além disso, ainda sao necessarias
condicoes de contorno adequadas para essa representacao. Assim, prescrevem-se condicoes

de contorno em x = 0 e x = L, constantes para qualquer y, tal que

Ci=g, emz=0, Vy (4.28)
Co=¢gy, emxz=0, Vy (4.29)
D1%~nzﬁl, emz=1L,, Yy (4.30)
9C, n=hy, emx=0L,, Yy (4.31)

*or
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Tabela 4.2: Parametros utilizados nos candarios de representacao unidimensional e
bidimensional.
Representagao
Parametro | Unidade 1D (Validagao) 2D
Cenario 1 | Cenario 2 | Cenario 3 | Cenario 4 | Cenario 5
L, m 10,0 10,0 10,0 6,0 10,0
- L, m 1,0 1,0 1,0 1,0 1,0
% A, m 0,1 0,1 0,1 0,06 0,04
= | 4, m 0,25 0,25 0,25 0,25 0,05
Ay dia 0,1 0,1 0,1 0,01 0,01
nnm — 505 505 505 505 5271
% 0] — 0,1 0,5 0,5 0,5 0,1
2
2| Ps gcm™ 2,67 1,0 1,0 1,0 1,0
=
- | m dia™* 0,01 0,5 0,5 0,05 0,1
= vy m dia™* 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0
<§ dq m? dia™" 0,0003 0,1 0,1 0,0003 0,001
2| dy m* dia™" 0,0 0,0 0,0 0,0 0,001
2 [ 2L m 0,0 0,0 0,0 0,0 0,005
= | A m 0,0 0,0 0,0 0,0 0,005
B, m 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0015
Br, m 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0015
S v dia™" 0,0 0,0 0,0 0,427 0,427
g1 K;(Cr) | mgl™! 0,0 0,0 0,0 0,218 0,218
g K, (Cy) | mgl™ 0,0 0,0 0,0 0,146 0,146
%D Y., — 0,0 0,0 0,0 0,678 0,678
S 1Y, — 0,0 0,0 0,0 0,983 0,983
A m dia T 0,0 0,0 0,0 0,07 0,07

Cenario 1.

levada em consideracao.

Nesse cendrio apenas a concentracao do contaminante organico é

Com o meio, inicialmente, livre de qualquer concentracao

do contaminante, em x = 0,0 m ¢é inserida uma fonte constante com concentracao

C) = 100,0 mg !, entdo escrevem-se as seguintes condicoes iniciais e de contorno

010 =0,0mg 1_17

Sty = psF(Chy),

g1 = 100,0 mg ™,

hi =0,0mg i ' m™,

para 0,0m <z <10,0m,
para 0,0m <z <10,0m,
emx=0,0m,

em x = 10,

Vy
Vy

0m,

Vy
Vy

As simulagoes desse cenario sao utilizadas para validagao da solucao numérica,
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comparando-se com as solugoes analiticas propostas em Serrano, 2001 [52] e Bear, 2010
[4]. Demais parametros utilizados nas simulagoes que levam em conta reagoes de sor¢ao
sao apresentadas no capitulo seguinte, junto aos respectivos resultados.

Cenario 2. Nesse cenario apenas a concentragao do contaminante organico é levada
em consideracao. Diferente do cendario anterior, aqui nao considera-se a existéncia de uma
fonte de contaminante, mas sim que inicialmente, um trecho do dominio esta contaminado
com um concentracao de 1,0 mg [~! da substancia poluidora. Assim, para o dominio

escrevemos as seguintes condigoes iniciais e de contorno

_ 1,0mg ™!, para0,0m<z<1,0m
010 = s V Yy (436)
0,0 mg ™!, caso contrario

5'?06 =p,F(Cy,), para 0,0m<z<10,0m, Vy (4.37)
G1=0,0mgl™, emaz=00m, Vy (4.38)
hiy =0,0mgl™*m™, emax=10,0m, Vy (4.39)

As solucao obtidas nas simulagoes desse cendrio sao utilizadas para comparacdao com
resultados numéricos obtidos em outros trabalhos [25, 26, 27, 39, 38].
Cenario 3. Esse cendrio representa a mesma situacao de contaminacao do Cenario
2. Entretanto a concentracao inicial, no trecho do dominio que estd contaminado é de
10,0 mg 17!, Assim, para o dominio escrevemos as seguintes condicoes iniciais e de
contorno
_ 10,0 mg 7!, para0,0m<z<1,0m

Cy, = , Yy (4.40)
0,0 mg (™!, caso contrario

_ﬁf = psF(Cy,), para 0,0m<zx<10,0m, Vy (4.41)
G1=0,0mgl™, emaz=0,0m, Vy (4.42)
hy =0,0mgl™*m™, emx=10,0m, Vy (4.43)

As solugao obtidas nas simulagoes desse cendrio sao utilizadas para comparacdao com
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resultados numéricos obtidos em outros trabalhos [25, 26, 27, 39, 38].

Cenario 4. Nesse cenario concentracoes do contaminante, do oxigénio e da biomassa
sao consideradas. Assume-se que o meio esta completamente contaminado por uma
substancia organica com concentracao na fase fluida de 5,0 mg [~!. No meio também esta
presente inicialmente uma concentracao de biomassa aderida a fase sélida de 0,427 mg [~
Do instante de tempo inicial, até o final da simulacao, injeta-se uma concentragao de
10,0 mg 7! de oxigénio no contorno esquerdo. Assim, para o contaminante sao propostas

as seguintes condigoes iniciais e de contorno

Ci,=50mgl™", para 0,0m<x<6,0m, Vy (4.44)
_ﬁf = p.F(Cy,), para 0,0m<x<6,0m, Vy (4.45)
G1=00mgl™, emz=0,0m, Vy (4.46)
hi =0,0mgl'm™, emax=60m, Vy (4.47)
para o oxigénio

Cy, =0,0mg (™, para 0,0m<2<6,0m, Vy (4.48)
Go=10,0mg ™", emz=0,0m, Vy (4.49)
ho=0,0mgl™'m™, emz=6,0m, Vy (4.50)

e a biomassa com condi¢ao inicial
By, =0,427mg 1™, para 0,0m<x<6,0m, Vy (4.51)

As solucao obtidas nas simulagoes desse cendario sao utilizadas para comparacao com

resultados numéricos obtidos em outros trabalhos [39, 38].

Cenario 5. Nesse cendario concentracoes do contaminante, do oxigénio e da biomassa
sao consideradas. Assume-se que o meio esta completamente contaminado por uma
substancia organica com concentracao na fase fluida de 5,0 mg [~!. No meio também esta
presente inicialmente uma concentracao de biomassa aderida a fase sélida de 0,427 mg (.
Do instante de tempo inicial, até o final da simulagao, injeta-se uma concentragao de

10,0 mg 7! de oxigénio em uma parte do contorno esquerdo. Assim, sdo propostas as
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seguintes condicoes iniciais e de contorno

C’lo =5,0mg [t
S{Loe - psF(C_’]-O)
C_'QO =0,0mg [t

By, = 0,427 mg I™*

G1=0,0mgl™, emxz=0,0m, Vy (4.56)
hiy =0,0mgl™*m™, emx=10,0m, Vy (4.57)
~ 10,0 mg 7!, para0,0m <y <0,25mex=0,0m

92 = , Yy (4.58)

0,0 mgl~t, caso contrario

ho=0,0mgl™'m™, emax=10,0m, Yy (4.59)

Esse cenario é utilizado em representacoes bidimensionais, onde existe fluxo dispersivo

também na direcao y.
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5 RESULTADOS E DISCUSSOES

Neste capitulo sao apresentados e discutidos resultados obtidos pelas simulagoes
computacionais. Na primeira se¢ao, com a finalidade de verificar o codigo, os resultados
dos experimentos sao comparados com solucoes analiticas e numéricas disponiveis na
literatura. Nessa secao ainda ¢é verificada a influéncia das interacoes entre reagoes de
biodegradacao e sorcao para alguns casos com representacao unidimensional. Na Secao
5.2 investiga-se a interferéncia dos parametros associados as reacoes de biodegradacao e

sorcao em dominios bidimensionais.

5.1 Experimentos 1D

5.1.1 Efeito da sorcao durante o transporte

Considerando o Cenario 1 apresentado no capitulo anterior, sao simulados trés casos
distintos. No primeiro considera-se o transporte nao reativo (Modelo 1), no segundo e
terceiro casos leva-se em conta a sor¢ao em modo de equilibrio (Modelo 2), com diferentes
valores dos expoente py, da isoterma. Para o segundo caso adota-se py, = 1,0 e ky, =
kg, = 0,01 cm?® g~1, assim, a isoterma de Freundlich torna-se linear. No terceiro caso,
como assumimos py, = 0,75, a sorcao tem um comportamento nao linear, e nesse caso
empregou-se para o coeficiente de troca entre as fases ky, = 0,01 (u g g7')(I mg™=')Ph.
O tamanho do passos utilizado aqui para resolver as reacoes é dez vezes menor do que o
tamanho do passo utilizado no transporte, ou seja, N, = 10.

As solugbes obtidas sao comparadas as solugoes analiticas encontradas em [52]. Na
Figura 5.1 estao representadas as solugoes analiticas e numéricas para o transporte com e
sem reagao de sor¢ao nos tempos de 10, 30, 50 e 80 dias. Pela figura observa-se um bom
ajuste da solugao numérica, obtida a partir do cédigo de elementos finitos, para todos os
tempos mostrados. Esse resultado indica que este método é adequado para simular nao
s6 o transporte puramente advectivo-difusivo mas também os casos em que inclui-se a
sor¢ao de equilibrio com isoterma linear ou nao linear.

Constata-se ainda nesta figura que quando o transporte esta sujeito a reagao de sorcao
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Figura 5.1:

Solugoes analiticas e numéricas para os problemas: nao reativo (vermelha),
sob influéncia da sorgao de equilibrio com isoterma nao linear (azul), e com isoterma linear
(preto) nos tempos de 10, 30, 50 e 80 dias (da esquerda para a direita).

ocorre um retardo na frente de contaminacao. Nota-se, nesse caso, que o retardo é maior

quando a isoterma é linear. KEsse atraso no avanco da frente de contaminacao pode

ser melhor observado na Figura 5.2 que apresenta a curva caracteristica do transporte
(Breakthrought curve) para os casos reativos e nao reativo a 1,0m, 3,5m e 6,0m de
distancia da fonte. Pelas curvas, constata-se, que a frente de contaminacao modelada
pelo transporte com sor¢ao de equilibrio e isoterma linear despende mais tempo para
alcancar os pontos referidos do que nos outros dois casos. Observa-se também que com o

aumento da distancia em relagao a fonte, aumenta também a diferenca entre os tempos

gastos pelas frentes reativas e nao reativa atingirem um mesmo ponto.

5.1.2 Sorcao de equilibrio linear versus sorcao de equilibrio

nao linear

Com o objetivo de analisar o comportamento da sorcao em modo de equilibrio com
isoterma linear e nao linear, foi utilizado o Modelo 2 aplicado aos Cenarios 2 e 3, onde
temos uma concentragao inicial de contaminante em um trecho do dominio. Na Figura

5.3 pode-se observar a evolucao do contaminante aos 2, 6 e 12 dias para isotermas linear

e nao linear. Percebe-se nessa figura, que sob influéncia da isoterma linear a pluma
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Figura 5.2: Curva caracteristica do transporte para 1,0m, 3,5m e 6,0m de distancias
da fonte, para o transporte nao reativo (vermelhas) e sob influéncia da reagao de sorcao
instantanea com isoterma nao linear (azul) e linear (preto).

de contaminacao mantém-se simétrica ao longo do tempo para ambas as concentracoes
iniciais, enquanto que para o modelo nao linear essa simetria é perdida. O tamanho do
passos utilizado aqui para resolver as reacoes € dez vezes menor do que o tamanho do
passo utilizado no transporte, ou seja, NV, = 10.

No caso em que Cy, = 1,0 mg [~! em um trecho do dominio (Cenario 2), verifica-se
que o maior retardo ocorre no transporte cuja sorcao de equilibrio estd sujeita a isoterma
nio linear. Entretanto, quando é utilizada concentragao inicial Cy, = 10,0 mg [~! em
um trecho do dominio (Cendrio 3) ocorre o contrario, conforme pode ser visualizado na
Figura 5.3. Esse comportamento, pode ser explicado pelas caracteristicas da isoterma de
Freundlich (ver Figura 2.3). Quando os valores da concentragao na fase fluida sdo menores
do que 1,0 mg I~! a fracao retida na fase sélida é maior para o modelo nao linear com
ps, < 1, se comparado ao modelo linear py, = 1. Nos casos em que a concentracao na
fase fluida for maior do que 1,0 mg [~!, como no caso em que Cy, = 10,0 mg !, ocorre
o contrério, o modelo nao linear com py, < 1 retem uma menor fracao de massa do que o

modelo linear [52].
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Figura 5.3: Transporte com reagoes de sor¢ao em modo de equilibrio linear (vermelha)
e nao linear (preto), nos tempos de 0, 2, 6, e 12 dias (da esquerda para a direita).
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5.1.3 Sorcao em modo de equilibrio versus sorcao em modo
de nao equilibrio

Conforme discutido anteriormente o fenomeno de sor¢ao pode ser representado também
por um modelo de nao equilibrio. Assim, para o dominio unidimensional representado
na Figura 4.2, sob as condigoes do Cenario 1, aplicou-se os Modelos 2 e 3, que levam em
conta a sorcao de equilibrio e nao equilibrio, respectivamente.

Na Figura 5.4 apresentam-se resultados para o problema do transporte com reacao de
sor¢ao em modo de nao equilibrio (Modelo 3) com isoterma linear e nao linear. Nessa figura
pode-se observar a evolucao do contaminante nos tempos de 10, 30, 50 e 80 dias, para o
modelo de sorcao de equilibrio e de nio equilibrio com K = 0,5 dia™, K = 1,0 dia ! e
K = 10,0 dia—*. Constata-se por meio da analise desta que com o aumento do valor de
K o comportamento da frente de contaminacao modelado pela sorcao de nao equilibrio
tende a se igualar ao do transporte sob influéncia da reacao de sorcao instantanea. Isso
¢é, com o aumento da velocidade de reagao a resposta do problema se aproxima da obtida
considerando-se a sor¢ao de equilibrio (Modelo 2). Nos casos linear e nao linear da sor¢ao
de nao equilibrio, pode-se observar também, que com a reducao do valor de K a frente de
contaminagao tende a ficar mais suave.

Ainda com os Modelos 2 e 3 comparam-se a sor¢cao de equilibrio e nao equilibrio para
o Cenario 2. Pela Figura 5.5, conforme ja constatado na simulagao anterior, nota-se que
o elevado valor de K aproxima a solucao do modelo de nao equilibrio a solucao do modelo
de equilibrio. Fenomeno que é observado para ambos os casos, linear e nao linear. Essa
simulagao reproduz o comportamento esperado para a sor¢ao no sistema [26, 38].

Nos casos apresentados na Figura 5.4 o tamanho do passos utilizado para resolver as
reacoes é dez vezes menor do que o tamanho do passo utilizado no transporte, ou seja,
N, = 10. Entretanto nos casos da Figura 5.5, como K é muito grande, o tamanho do
passos utilizado para resolver as reacoes é cinquenta vezes menor do que o tamanho do

passo utilizado na etapa do transporte, ou seja, N, = 50.
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Figura 5.4: Comparagao entre os modelos de transporte com sor¢ao de equilibrio (Modelo
2) e transporte com sor¢ao de nao equilibrio (Modelo 3) para o Cenério 1 nos tempos de
10, 30, 50 e 80 dias (da esquerda para a direita).
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Comparagao entre os modelos de transporte com sor¢cao em modo de
equilibrio (vermelha) e em modo de néo equilibrio (preto) para o Cendrio 2, nos tempos
de 0, 2, 4, 6, 8, 10, 12, 14 e 15 dias (da esquerda para a direita).
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5.1.4 Sorcao de equilibrio e nao equilibrio simultaneas

Em alguns casos, distingue-se durante o transporte, que uma fracao da substancia
transportada é sorvida instantaneamente e outra parte sorvida lentamente, obedecendo
uma cinética de reacao. Essas reagoes tém ocorréncia simultanea, apesar de ocorrerem
com diferentes velocidades. Deste modo, aqui apresentam-se os resultados da simulacoes
do Modelo 4 que leva em conta a sor¢ao em ambos os modos, equilibrio e nao equilibrio
ocorrendo simultaneamente, aplicado aos Cenarios 2 e 3. O Modelo 2, que leva em conta
apenas a sorcao de equilibrio, aplicado aos mesmos cenarios é utilizado para comparar
o comportamento obtido pelo emprego de simultaneas reacoes de sorcao. Nos casos
apresentados aqui o tamanho do passos utilizado para resolver as reacoes é dez vezes
menor do que o tamanho do passo utilizado no transporte, ou seja, IV, = 10.

Para avaliar os diferentes comportamentos devido a concentragao inicial do
contaminante, dois valores iniciais sdo empregados, C;, = 1,0 mg [=! (Modelo 2) e C, =
10,0 mg ™! (Modelo 3). As isotermas utilizadas para ambos os casos sao nao lineares,
com pyp, = 0,75 e coeficiente de troca entre as fases kr, = 1,0 (u g g *)(Il mg=1)P. O
coeficiente cinético do modelo de sorcao nao linear utilizado aqui é K = 5,0 dia™".

Nota-se pela Figuras 5.6, que tanto para o Cenario 2 quanto para o Cenario 3, o
retardo é menor para o modelo que considera apenas a sor¢ao de equilibrio (Modelo 2),
quando comparado com o modelo que contempla os fenémenos de sorcao de equilibrio
e nao equilibrio atuando simultaneamente (Modelo 4). Isso ocorre, pois os efeitos da
sorcao de equilibrio e nao equilibrio sao somados, aumentando o tempo de retencao do
contaminante no sistema.

Na Figura 5.6 verifica-se para a simulacio com concentragdo inicial da pluma C;, =
1,0 mg 7! um retardo maior do que no caso em que C;, = 10,0 mg [=*. O mesmo
comportamento foi constatado também na Figura 5.3, onde para as mesmas condicoes
iniciais simulou-se o comportamento da sorcao de equilibrio com isoterma linear e nao
linear com py, < 1. Conforme mencionado anteriormente, esse comportamento pode ser

explicado pelo emprego da isoterma de Freundlich, equacao (2.38).
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Figura 5.6: Comparacao entre os modelos de transporte com sor¢ao nao linear em modo
de equilibrio (vermelha) e em modo de equilibrio junto com nao equilibrio (preto), nos
tempos de 0, 2, 6, e 10 dias (da esquerda para a direita).
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5.1.5 Efeito da sorcao na biodegradagao

Além do fenomeno de sorcao, agora sao considerados também os efeitos da biodegradacao.
Para isso, além das concentragoes do contaminante (C e S7), inclui-se no modelo também
as concentracoes de biomassa (Bj) e do aceptor de elétrons (Cy). Para as simulagoes
unidimensionais envolvendo biodegradacao emprega-se o mesmo dominio utilizado nos
problemas de sorgao discutidos anteriormente (Figura 4.2). O Cendrio 4 é utilizado em
todas as simulagoes do transporte sujeito a biodegradacao.

Na Figura 5.7 pode-se visualizar a evolucao da concentragao do contaminante, do
oxigenio e da biomassa obtida pela simulacao do Modelo 5 aplicado ao Cenéario 4. Nessa
figura, comparam-se dois casos, um com isoterma linear (py, = 1 e kg, = 2,0 em3 g7t
e o outro com isoterma nao linear (py, = 0,75 e ky, = 2,0 (u g g~*)(I mg~')P71). Na
Figura 5.7 constata-se que o modelo linear causa maior retardo no transporte do doador
de elétrons do que no caso nao linear. Pelas curvas de concentracao do doador de elétrons
nota-se que com a isoterma linear, houve maior consumo do contaminante. Observagao
que também ¢é valida para o oxigénio. Ou seja, o caso de maior retardo proporcionou
também um maior consumo dos insumos (contaminante e oxigénio). Como consequéncia
no caso linear também houve um maior crescimento da biomassa. Em todos os casos
envolvendo sorcao e biodegradacao, apresentados nessa subsecao, o tamanho do passos
utilizado para resolver as reacoes é dez vezes menor do que o tamanho do passo utilizado
na etapa do transporte, ou seja, N, = 10.

Na Figura 5.7 verifica-se ainda que o maior crescimento da biomassa ocorre nos
periodos iniciais e para o modelo linear. Com o stbito crescimento inicial da biomassa,
a concentracao de oxigénio em mistura com o contaminante é reduzida bruscamente.
A réapida reducao do oxigénio, é perceptivel no tempo de 15 dias. Essa diminuicao na
concentracao do aceptor de elétrons é seguida da reducao ou mortandade da biomassa,
devido a escassez do mesmo. Esses resultados estao de acordo com os apresentados por

Couto & Malta, 2008 [39] e Odencrantz, 1991 [14].
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Adotando agora o Modelo 6 na simulagao do Cenario 4, realizam-se quatro simulagoes
distintas, conforme a Tabela 5.1. Com o uso desses parametros pode-se comparar o
comportamento biodegradacao com efeito da sorcao em modo de nao equilibrio linear e

nao linear.

Tabela 5.1: Parametros para simulacao do Modelo 6 para o Cenario 4.

Pr kdl (Cm3 gil)/ K
Simulagao - kp(pg g H(Img hPn  (dia™t)
1 1.0 2.0 0.1
2 1,0 2,0 10,0
3 0,75 2,0 0,1
4 0,75 2,0 10,0

Nas Figuras 5.8 e 5.9 pode-se observar os perfis de concentracao das trés espécies
contempladas no modelo. Na Figura 5.8 sao apresentados os resultados da simulacao do
Modelo 6 com K = 0,1 dia~! e K = 10,0 dia~*. Quando comparados esses dois casos com
velocidades cinéticas distintas, nota-se que a simulagao com maior velocidade é também
a que apresenta uma maior atividade bioldgica. Pois conforme j& constatado no caso do
Modelo 5, com o aumento do retardo, aumenta-se também a drea de mistura entre os
substratos (area com presenga de oxigénio e de contaminante). Observando os resultados
das simulag¢oes mostradas na Tabela 5.1 (Figuras 5.8 e 5.9), constata-se novamente que
o caso linear tem efeito mais retardante do que o nao linear aumentando a regiao de
mistura e, consequentemente, induzindo a aceleragao de biodegradagao. Outra diferenca
observada nessas figuras é que a concentragao de oxigénio no tempo de 15 dias sofre uma
reducao maior no modelo linear com K = 10,0 dia~!. Isso ocorre pois as atividades
bioldgicas nesse caso sao maiores do que no caso nao linear para o mesmo coeficiente
cinético.

Observa-se que o rapido crescimento inicial da biomassa, é seguido de um decaimento.
Neste instante, quando a concentracao de biomassa esta se reduzindo, o oxigénio avanca
e aumenta a area de mistura, o que leva a um segundo estagio de crescimento biolégico.

Contudo esse crescimento nao é superior ao induzido inicialmente.
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Comparam-se agora os Modelos 5 e 6, ambos aplicados ao Cenéario 4, com isoterma
nao linear onde, py, = 0,75 e kp, = 2,0 (g g7')(I mg=')Pr. Com altos valores de K
o comportamento do Modelo 6, sujeito a sor¢cao em modo de nao equilibrio, aproxima-
se daquele modelado pela sorcao em modo de equilibrio, independente da isoterma ser

linear ou nao linear. Assim empregando K = 10,0 dia™!

no modelo de nao equilibrio
e comparando com o modelo de equilibrio, obtém-se os resultados mostrados na Figura
5.10.

Tendo em vista que as solugoes obtidas pelo modelo de nao equilibrio devem aproximar-
se das obtidas por meio do modelo de equilibrio, verifica-se para as trés espécies
(contaminante, oxigénio e a biomassa) uma boa concordancia dos resultados (Figura
5.10). Como o caso simulado aqui é nao linear, percebe-se que as atividades biolégicas
sao menores dos que nos casos lineares simulados anteriormente. Consequentemente, a
degradagao do contaminante e o consumo do oxigénio também sao menores.

Em casos onde pode-se distinguir duas forma sor¢ao ocorrendo simultaneamente com a
biodegradacgao, podemos utilizar o Modelo 7. Conforme discutido anteriormente, os efeitos
de ambos os fenomenos de sorcao somam-se, conferindo a solucao um maior retardo. De
fato, existe uma relacao direta entre o retardo e a biodegradacao, pois quanto maior o
retardo, maior a area de mistura entre o doador e o aceptor de elétrons. Empregando
entao o Modelo 7 ao Cenario 4 pode-se analisar o efeito da ocorréncia simultanea de ambas
as formas de sorcao sobre a biodegradagao.

Na Figura 5.11 sao apresentados os resultados das simulagoes do Modelo 7 para uma
isoterma linear (py, = 1,0 e kg, = 2,0 cm?® g~!') e uma nao linear (py, = 0,75 e ky, =
2,0 (u g g Y (I mg=1)Pr). Na figura vé-se, claramente, que mesmo para um coeficiente
cinético pequeno (K = 0,5 dia™') a soma dos efeitos de ambos os modelos de sorgao
intensificam os fenomeno de mistura.

No Modelo 7 para o caso nao linear o crescimento da biomassa é maior do que o
observado nos Modelos 5 e 6. Os efeitos sobre o oxigénio e o doador de elétrons também
sao acentuados. Destaca-se que no caso linear, o retardo no transporte do contaminante
¢ ainda maior, ou seja, para uma isoterma linear, a area de mistura onde ocorre o

crescimento microbiolégico é expandida.



Doador de elétrons

P, =075

k, =20 (g g ) mg )P

Sorgao de nédo

equilibrio, K = 10,0 dta
Sorgéo de equilibrio-------:

aas

[/

[ ]

AR

Concentracdo (mg 1
w

[/

[

JJJ

S

0
0 1 2 5
Distancia (m)
Aceptor de elétrons
12 T T T T
P, = 0,75 Sorcdo de ndo equilibrio, K = 10,0 dha
ki, = 2,0 (g g YL mgHPu Sorcéo de equilibrio-------
10 \ \ﬂ
= \ \
Q
o]
g 6
<
[}
[S]
s 4 \\ \ \ \ \ \
2
0 N \ \ \
0 1 2 3 4 5
Distancia (m)
Biomassa
7 . Sorgado de néo equilibrio, K = 10,0 Hlla i
Pr, = 075 1 . Sorc¢éo de equilibrio-------
ki, =2,0 fig g (I mg )P
6 1
> 5
£
o
18 4
o
% 3 /\ /\ .
O
! ¥
O Il
0 1 2 3 4 5 6

Distancia (m)

30

Figura 5.10: Comparacao entre os perfis de concentracao obtidos pela simulacao dos
Modelos 5 e 6 com isoterma nao linear para o Cenario 4 nos tempos de 5, 15, 25, 35, 45,
55, 65 e 75 dias (da esquerda para a direita).



81

Doador de elétrons

_ '3 1
kg, _12,0 cn?lg Py, = 1,00 —
ki, =20@gg)(Img \Pr, P, = 0,75
8o de equilibrio e ndo equilibrio, com K

= O,S_Jdia

Concentracdo (mg 1

Distancia (m)

Aceptor de elétrons
14

12

kg, = 2,0 emgt B, = 1,00 —
ki, =20 @gg)ImgH, p =075

0 e ndo equilibrio, com K

=0,5 tia
S ~ ™, N, 8 N
. '\ \, Y pt \ .
Ay N \ p \ N
. \ i
\ \
8 3 \ \
; \
\
\

Sorcéo de equilibr
10 =<

\
v \

\
\
\ \
v
\ i \
\ \ \
\ !\ \ \
\ \
1 ) ) 1
' ' \
\ ! \
\ i \
v
\
\ \
|
\
)

Concentracdo (mg

\
\
\
\
\
\
\
\
3
(
\
v
\

2 3 4 5 6
Distancia (m)
Biomassa
lo T T T
kg, =20cnfg ™ g =1,00 —
. p k,=2009gg b1 mg™HP, B, = 0,75 -----
Sorcéo de equilibrio e n&o equilibrio, com K

=0,5tia

Concentracdo (mg}

5
Distancia (m)
Figura 5.11:

Perfis de concentracao obtidos pela simulacao do Modelo 7 com isoterma
linear (preto) e nao linear (vermelha) para o Cenério 4 nos tempos de 5, 15, 25, 35, 45,
55, 65 e 75 dias (da esquerda para a direita).



82

5.2 Experimentos 2D

Aqui dois casos bidimensionais sao analisados, ambos simulam a evolugao dos substratos
e da biomassa para o Cenario 5. O comportamento das espécies presentes no meio é
analisado com o emprego dos Modelos 6 e 7. Os coeficientes da isoterma de sorgao
utilizados na simulacao sao os mesmos para os dois modelos, contudo no Modelo 6 a sorcao
de equilibrio nao esta presente. Os coeficientes da isoterma de Freundlich empregados aqui
saopp, =0,75eky, =2,0 (ug g ')(I mg=')P11, desta forma assume-se que a sor¢ao possui
um comportamento nao linear. Nas Figuras 5.12 e 5.13 pode-se observar a concentracao
das espécies consideradas no Modelos 6 e 7 aos 20 dias, respectivamente. Para o tempo de
60 dias as concentracoes sao mostradas nas Figuras 5.14 e 5.15. Conforme constatado nos
experimentos unidimensionais o Modelo 7 retarda mais o transporte quando comparado ao
Modelo 6, pois leva em conta a soma dos efeitos da sor¢ao de equilibrio e nao equilibrio.
Em todos os casos bidimensionais, apresentados nessa subsecao, o tamanho do passos
utilizado para resolver as reagoes é dez vezes menor do que o tamanho do passo utilizado
no transporte, ou seja, N, = 10.

Comparando o crescimento da biomassa para o tempo de 20 dias nota-se que o Modelo
7 apresenta uma maior atividade biolégica do que no caso em que a sorcao ocorre apenas
em modo de equilibrio (Modelo 6). Observando o mapa da concentragao de oxigénio e do
contaminante para os tempos de 20 e 60 dias, verifica-se que devido ao maior afastamento
entre as plumas dessas duas substancias, para o Modelo 6, a area de mistura dos substratos

é menor e, consequentemente, o crescimento microbiolégico também diminui.
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Figura 5.12: Mapas de concentracao para: biomassa, contaminante e oxigénio simulados

a partir do Modelo 6 com K = 0,5 dia™! e isoterma nao linear para o Cenério 5 aos 20
dias.
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Partindo do mesmo cenario e modelos utilizados na simulacao anterior, substitui-se o
expoente da isoterma de Freundlich, de tal forma que temos um modelo de sorcao linear
com py, = 1,0 e kg = 2,0 em?® g1 O mapa de concentracao das espécies presentes no
meio para os Modelos 6 e 7, no tempo de 20 dias, sao apresentados nas Figuras 5.16 e
5.17, respectivamente. Da mesma forma que ocorreu para os casos com isoterma linear
em um dimensao, o crescimento microbiolégico ¢ maior quando comparado aos casos em
que a isoterma utilizada é nao linear.

Analisando os resultados obtidos nos experimentos bidimensionais, pode-se observar
que o retardo é maior nos caos lineares quando comparados aos casos nao lineares com
ps, < 1. Consequentemente as atividades biolégicas também sao maiores nesses casos.
Comparando as Figuras 5.15 e 5.19, por exemplo, podemos observar para um tempo de
60 dias, que as concentracoes de biomassa sao maiores para o caso em que a isoterma tem
comportamento linear.

A maquina utilizada nas simulacoes foi um Intel i7 2,93 GHz com 4 GB de
memoria. Nos experimentos computacionais bidimensionais apresentados acima o tempo
computacional médio gasto foi de 2 horas, ja nos experimentos unidimensionais o tempo
foi de 2 minutos em média. Como ambos os experimentos sao simulados em dominios
bidimensionais essa grande diferenca é atribuida exclusivamente ao aumento no nimero
de nos dos problemas com representagao bidimensional em relagao aos com representacao

unidimensional.
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Figura 5.16: Mapas de concentracao para: biomassa, contaminante e oxigénio simulados
a partir do Modelo 6 com K = 0,5 dia~! e isoterma linear para o Cenério 5 aos 20 dias.
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Figura 5.17: Mapas de concentracao para: biomassa, contaminante e oxigénio simulados
a partir do Modelo 7 com K = 0,5 dia™! e isoterma linear para o Cendrio 5 aos 20 dias.
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Figura 5.18: Mapas de concentracao para: biomassa, contaminante e oxigénio simulados
a partir do Modelo 6 com K = 0,5 dia~! e isoterma linear para o Cenério 5 aos 60 dias.
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Figura 5.19: Mapas de concentracao para: biomassa, contaminante e oxigénio simulados
a partir do Modelo 7 com K = 0,5 dia™! e isoterma linear para o Cendrio 5 aos 60 dias.
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6 CONCLUSOES

A principal finalidade deste trabalho foi contribuir no desenvolvimento de modelos
matematicos e ferramentas numéricas para simulacao computacional visando um estudo
sobre os mecanismos envolvidos no transporte de contaminantes em meios porosos
saturados. Além dos efeitos da advecgao e da dispersao hidrodinamica, discutiu-se
também as interacoes reativas de biodegradacao e sorcao. Considerou-se que a sorcao
ocorre de duas formas, em modo de equilibrio e nao equilibrio, ambas descritas pela
isoterma de Freundlich. A representacao nao linear da biodegradacao foi obtida pelo
modelo cinético de Monod multiplicativo.

A decomposicao de operadores foi adequada para a resolugao de problemas envolvendo
o transporte de multiplas substancias em meios porosos saturados. Pois as aproximacoes
obtidas por esse método em problemas com fluxo unidimensional, ajustam-se as solucoes
analiticas e numéricas ja conhecidas.

A simulacao computacional facilitou a compreensao do transporte de multiplas espécies
em meios porosos saturados. Concluiu-se que a sor¢ao aumenta a regiao de mistura
dos substratos, intensificando as atividades bioldgicas e consequentemente a oxidacao do
contaminante. Tanto nos experimentos unidimensionais quanto nos bidimensionais foi
observado o mesmo comportamento em relacgao a influéncia da sor¢ao sobre o crescimento
microbiolégico.

Aspectos nao abordados que merecem consideragao para futuras atividades:

i. Propor uma metodologias para resolucao das EDQO’s de reacao, que evite a correcao
via método de Runge-Kutta de 4* ordem em pontos onde a concentracao nao se

altera.

ii. Experimentar métodos alternativos, computacionalmente mais baratos, para a

resolucao das EDO’s de reacao.

iii. Implementacao em paralelo, ainda que nao tenha havido grande demanda de
tempo de computacao nos exemplos analisados. Esta exigéncia pode se tornar

imprescindivel em casos mais realisticos, como o tridimensional, por exemplo.
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iv. Complementacao dos estudos aqui realizados com um médulo de determinagao do

campo de velocidades.
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