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RESUMO 
__________________________________________________ 

O nitrogênio é um dos principais poluentes do esgoto doméstico, sendo sua remoção 

de fundamental importância para manutenção da qualidade ambiental e saúde 

humana. O processo Anammox (Anaerobic Ammonium-Oxidation) tem sido 

considerado uma boa alternativa para remoção biológica de compostos nitrogenados 

de efluentes industriais e domésticos. Filtros Biológicos Percoladores (FBP) 

preenchidos com meio suporte de espumas de poliuretano proporcionam alta 

aderência de biomassa e maiores idades do lodo, características que favorecem as 

bactérias anammox por serem micro-organismos de crescimento mais lento. A 

pesquisa teve como objetivo avaliar a interferência da não recirculação do efluente 

final na remoção de compostos nitrogenados durante o período de partida de um FBP 

inoculado com bactérias anammox. O reator foi operado com efluente sintético e 

diferentes cargas de aplicação de nitrogênio (CAN) que variaram de 1,0 a 1,5 kgN.m-

3.d-1 e taxa de aplicação superficial (TAS) de 6,9 a 10,4 m3.m-2.d-1. Os melhores 

resultados foram obtidos com CAN igual a 1,0 kgN.m-3.d-1 e TAS igual a 6,9 m3.m-2.d-

1, atingindo a estabilização com eficiência de remoção de nitrogênio (ERN) média igual 

a 18,0 ± 3,4% e carga média de remoção de nitrogênio (CRN) igual a 0,21 ± 0,06 

kgN.m-3mini-BioBob®.d-1. A partir das baixas ERN e CRN obtidas, conclui-se que 

recirculação do efluente final influencia a remoção de nitrogênio pelas bactérias 

anammox durante o período de partida de um FBP. 

 

 

 

 

 

  

Palavras-chave: Anammox; remoção de nitrogênio; tratamento de esgoto. 



ABSTRACT 
__________________________________________________ 

Nitrogen is one of the main pollutants from domestic sewage, and its removal is 

important for environmental maintenance and human health quality. The Anammox 

process (Anaerobic Ammonium-Oxidation) has been considered a good alternative for 

the biological removal of nitrogen compounds from industrial and domestic effluents.  

Trickling Filters (TF) filled up with polyurethane sponge carries provide high biomass 

attachment and higher sludge age, an excellent feature for slower growing anammox 

bacteria. The research aimed to evaluate the interference of effluent non-recirculation 

in nitrogen removal efficiency during the start-up of a TF inoculated with anammox 

sludge. The reactor was operated with synthetic effluent and different Nitrogen Loading 

Rate (NLR) ranging from 1.0 to 1.5 kgN.m-3.d-1 and Hydraulic Loading Rate (HLR) 

ranging from 6.9 to 10.4 m3.m-2.d-1.1 L.d-1. The best results were obtained with NLR 

equal to 1.0 kgN.m-3.d-1 and HRT equal to 6.9 m3.m-2.d-1, reaching stabilization with 

average Nitrogen Removal Efficiency (NRE) of 18.0 ± 3.4% and average Nitrogen 

Removal Rate (NRR) of 0.21 ± 0.06 kgN.m-3mini-BioBob®.d-1. From low NRE and NRR 

obtained, it is concluded that the final effluent recirculation influences the ananmmox 

bacteria nitrogen removal during the start-up of a TF. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Keywords: Anammox; nitrogen removal; wastewater treatment.   
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1 INTRODUÇÃO 
__________________________________________________ 

O nitrogênio é um elemento essencial à vida, porém, é também um dos 

maiores poluentes do esgoto doméstico, sendo sua remoção de grande importância 

para proteger os corpos receptores e a saúde pública. 

O lançamento de efluentes contendo altas concentrações de nitrogênio 

pode provocar diversos efeitos indesejáveis aos corpos receptores (KIM et al., 2017). 

Por ser um elemento necessário à síntese de proteínas, o nitrogênio é fundamental 

ao crescimento de plantas aquáticas e algas, no entanto, quando presente em 

concentrações elevadas, pode desencadear o crescimento excessivo destes 

organismos, fenômeno conhecido como eutrofização (CONLEY et al., 2009; HUANG 

et al., 2018). Este fenômeno tem como resultado redução dos níveis de oxigênio 

dissolvido, ocasionando mortandade de peixes e outros organismos aeróbios.  Além 

disto, algumas formas de nitrogênio são tóxicas a peixes e também podem afetar a 

eficiência da desinfecção com cloro (ROUMIEH et al., 2013; SILVA et al., 2018; 

WAHMAN; SPEITEL JUNIOR, 2012). 

A presença de nitrogênio pode também ser prejudicial à saúde pública, uma 

vez que o excesso de nitrato na água potável pode causar metahemoglobinemia em 

recém-nascidos, também conhecida como síndrome do bebê azul. Além disso, esta 

forma de nitrogênio é potencialmente cancerígena, aumentando o risco de câncer no 

estômago e intestino (FEWTRELL, 2004; JAISWAL et al., 2015; SUTTON et al., 2011). 

Desse modo, formas de remoção dos compostos nitrogenados têm sido amplamente 

discutidas a fim de minimizar os impactos negativos ao meio ambiente e evitar as 

graves consequências à saúde pública. 

A remoção de nitrogênio dos esgotos domésticos ou industriais, ou seja, 

liberação da molécula de nitrogênio gasoso (N2) para a atmosfera, pode ser realizada 

por processos físico-químicos ou biológicos, sendo este último frequentemente 

utilizado por ter um bom custo-benefício (AHN, 2006). A nitrificação seguida de 

desnitrificação heterotrófica é uma forma de remoção tradicionalmente utilizada, 

porém, a necessidade de introdução oxigênio na nitrificação e adição de fonte de 

carbono para complementar a desnitrificação, tornam maiores os custos do tratamento 
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(AUGUSTO; CAMILOTI; SOUZA, 2018; CHATTERJEE; GHANGREKAR; RAO, 2016; 

MA et al., 2016; YANG et al., 2017). 

Desde sua descoberta na década de 90 (MULDER et al., 1995), o processo 

Anammox (Anaerobic Ammonium-Oxidation) tem sido amplamente estudado por ser 

considerado uma boa alternativa para a remoção de compostos nitrogenados dos 

efluentes.  Neste processo, amônia e nitrito são removidos simultaneamente do 

efluente, havendo liberação da molécula de nitrogênio gasoso para atmosfera (ALI; 

OKABE et al., 2015; ZHANG et al., 2008). 

O Anammox apresenta como características positivas um baixo requisito 

energético (redução de cerca de 60%), uma vez que a oxidação da amônia ocorre 

apenas até nitrito, não necessidade de fonte externa de carbono e menor produção 

de lodo, o que implica em menores gastos com tratamento e destinação final (NARITA 

et al., 2017; TOMASZEWSKI; CEMA; ZIEMBINSKA-BUCZYNSKA, 2017; VAN 

DONGEN; JETTEN; VAN LOOSDRECHT, 2001).  

Devido ao lento crescimento das bactérias anammox, é recomendável o uso de 

meio suporte no reator, a fim de propiciar aumento da idade do lodo, evitando que 

sejam varridas junto com o efluente final (AHN, 2006; CHUANG et al., 2008; ZHANG 

et al., 2010a). Desse modo, a tecnologia de Filtros Biológicos Percoladores (FBP) com 

meio suporte de espumas de poliuretano pode ser considerada uma boa opção para 

trabalhar com bactérias anammox no Brasil, uma vez que favorece a retenção e 

crescimento da biomassa, e apresenta bom custo-benefício, ideal para países em 

desenvolvimento (ALMEIDA et al., 2011, 2013).  

A tecnologia de FBP tem sido frequentemente recomendada como pós 

tratamento de reatores anaeróbios de fluxo ascendente (UASB), uma vez que, como 

este último também apresenta características como baixo custo de operação e 

manutenção, a associação entre estas duas tecnologias pode ser considerada uma 

alternativa adequada para aplicação em países em desenvolvimento (GUILLÉN et al., 

2015b; TANDUKAR et al., 2005, 2006). Além disso, como em tratamentos anaeróbios 

não é realizada a remoção de nutrientes, a complementação da associação UASB-

FBP com o processo Anammox, pode contribuir com a produção de um efluente mais 

adequado ao lançamento nos corpos hídricos, favorecendo a proteção ao meio 

ambiente (CHERNICHARO et al., 2006; GUILLÉN et al., 2015b). 
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Em FBP pode haver recirculação do efluente final, porém este procedimento 

implica um maior gasto com energia, sendo que, no Brasil, este parâmetro já 

representa um dos maiores custos operacionais nas estações de tratamento de 

esgoto (ETE) (JORDÃO, 2015). Além disso, a compra e manutenção de bombas, bem 

como a construção e manutenção de estruturas de suporte ao processo de 

recirculação, elevam os custos do tratamento, o que pode não ser viável, 

principalmente, em casos de limitação de recursos, como é a realidade de muitos 

países em desenvolvimento (JORDÃO; PESSÔA, 2011). 

Neste sentido, a pesquisa teve como objetivo verificar se a inexistência de 

recirculação do efluente final de um Filtro Biológico Percolador-Anammox influencia a 

remoção de compostos nitrogenados durante o período de partida.  
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Os seres humanos e os animais, ao ingerirem alimentos ricos em proteínas, 

sejam elas de origem animal ou vegetal, absorvem nitrogênio na forma orgânica. 

Posteriormente, em seus dejetos, restituem ao meio ambiente o nitrogênio na forma 

orgânica, o qual será rapidamente hidrolisado por atividade microbiológica, liberando 

o nitrogênio na forma amoniacal, processo denominado amonificação (NUVOLARI, 

2011; TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014a; MADIGAN et al., 2016c).  

É importante ressaltar que, a faixa de concentração típica de nitrogênio total 

em esgoto sanitário, resultado da soma de nitrogênio orgânico, amônia, nitrito e nitrato 

está compreendida entre 35 e 60 mg-N.L-1 (VON SPERLING, 2014). Como mostra a 

Tabela 1, as concentrações de nitrito e nitrato são muito baixas em efluentes bruto, e 

podem ser consideradas desprezíveis. 

A amônia é a principal forma de nitrogênio encontrada nos esgotos e pode 

assumir a forma livre (NH3) ou ionizada (NH4+), sendo que a forma predominante é 

dependente da temperatura e do valor do pH do meio. Observando a Equação 1, 

percebemos que uma elevação do pH (e o mesmo serve para um aumento da 

temperatura), desloca o equilíbrio para a esquerda, resultando em aumento da forma 

livre e diminuição da forma ionizada. Assim, para valores de pH menores do que 8,0, 

praticamente toda a amônia encontra-se na forma ionizada, já em pH acima de 11,0, 

a amônia encontra-se predominantemente na forma livre, enquanto que em valores 

próximos a 9,5 temos proporções aproximadamente iguais de amônia livre e ionizada.  

(VON SPERLING et al., 2009). 𝑁𝐻3 + 𝐻+ ⇌ 𝑁𝐻4+ Equação 1 

A amônia livre é tóxica a peixes podendo causar intensa irritação e 

inflamação nas brânquias em concentrações acima de 0,02 mg.L-1 e morte em 

concentrações entre 0,70 a 2,40 mg.L-1, quando expostos por um curto período 

(PEREIRA; MERCANTE, 2005; ROUMIEH et al., 2013; VON SPERLING, 2005). 

 A remoção de amônia de efluentes antes de seu lançamento é ainda 

relevante, devido sua tendência de ser oxidada a nitrito e este posteriormente a nitrato 

no processo de nitrificação (MA et al., 2016). Neste processo, há consumo de oxigênio 

dissolvido (OD) do meio e, caso venha a ocorrer em um corpo hídrico poderá causar 
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prejuízos à vida aquática aeróbia ali existente (EKAMA; WENTZEL, 2008; ZOPPAS; 

BERNARDES; MENEGUZZI, 2016).  

De acordo com von Sperling (2014), a concentração de nitrogênio 

amoniacal encontrada em esgotos sanitários pode variar de 20 a 35 mgNH3-N.L-1, 

sendo 25 mgNH3-N.L-1 o valor típico. Já nos países nórdicos, essa concentração tende 

a ser um pouco mais elevada, em média 45 mg.L-1 e máximo de 70 mg.L-1 (HENZE; 

COMEAU, 2008), visto que há menor consumo de água nos países mais frios. Além 

disso, ao caracterizar o efluente de uma estação de tratamento de esgoto (ETE) no 

Brasil, Saliba e von Sperling (2017) constataram que ele era mais diluído, atribuindo 

este fato à entrada de águas de infiltração na rede. A caracterização do efluente bruto 

realizada na referida pesquisa, demonstrou uma concentração de nitrogênio 

amoniacal no esgoto bruto igual a 26 mg.L-1 e de nitrogênio total igual a 38 mg.L-1. 

Corroborando o exposto na Tabela 1, nesta caracterização as formas de nitrito e 

nitrato foram desprezadas para o esgoto bruto.  

Outra importante forma do nitrogênio no tratamento de esgoto é o íon nitrito, 

o qual é relativamente instável e facilmente oxidado à forma de nitrato sendo, por este 

motivo normalmente encontrado no meio líquido em concentrações reduzidas, desde 

que o meio tenha quantidade suficiente de oxigênio que permita o processo de 

nitrificação (VON SPERLING et al., 2009).  

Embora seja encontrado em baixas concentrações nos esgotos domésticos 

(raramente maiores que 1 mg.L-1), o estudo e monitoramento de nitrito é muito 

importante devido ao mesmo ser tóxico à peixes além de outras espécies aquáticas 

(SILVA et al., 2018). Além disso, o nitrito presente em efluentes pode combinar-se 

com o cloro destinado a desinfecção, resultando em inibição da ação desinfetante 

para com micro-organismos, aumento na dosagem requerida de cloro e, 

consequentemente, dos custos com o processo de desinfecção em Estações de 

Tratamento de Água (TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014a; 

MUIRHEAD; APPLETON, 2008). 

Além das formas já apresentadas, o nitrogênio também pode assumir nos 

esgotos a forma de íon nitrato, que pode variar de 0 a 20 mgNO3—N.L-1 em esgotos 

sanitários bruto e, se assumirmos tratamento com nitrificação completa, a faixa usual 

no efluente é de 15 a 25 mgNO3-N.L-1 (TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 
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2014a). O excesso de nitrato em águas potáveis, representa um sério problema de 

saúde global por estar relacionado a doença metahemoglobinemia ou síndrome do 

bebê azul principalmente em recém-nascidos (FEWTRELL, 2004). O nitrato é 

conhecido ainda pelo seu potencial em causar câncer de estômago e intestinal 

(SUTTON et al., 2011; JAISWAL et al., 2015). 

Os compostos nitrogenados, juntamente com outros nutrientes, são 

fundamentais para o crescimento de algas e plantas aquáticas, apesar disto, quando 

presentes em concentrações excessivas e combinados a condições favoráveis de 

crescimento, tais como temperatura e insolação, pode causar eutrofização de corpos 

d’água (HUANG et al., 2018; LIU et al., 2009; VON SPERLING et al., 2009). 

O crescimento excessivo destes organismos tem como consequência a 

deterioração da qualidade da água do corpo hídrico, podendo vir a comprometer os 

usos previstos para a mesma (VON SPERLING et al., 2009). Um dos principais 

problemas da eutrofização está associado à diminuição dos níveis de oxigênio 

dissolvido do corpo hídrico decorrente da decomposição de algas mortas (GERARDI, 

2006c). Além disto, a grande massa de algas e plantas aquáticas formada tende a se 

concentrar na superfície do corpo hídrico devido à maior incidência dos raios solares, 

reduzindo a penetração luminosa nas camadas mais internas. Consequentemente, a 

fotossíntese é prejudicada nessas regiões, bem como a introdução de oxigênio 

decorrente desse processo (VON SPERLING et al., 2009). Em ambas os casos, 

devido às concentrações de oxigênio serem reduzidas, haverá prejuízos para os 

organismos que dependam do mesmo para a sobrevivência, como diversas espécies 

de peixes (GÜREVIN; ERTURK; ALBAY, 2017). 

Além de perda de diversidade aquática, a eutrofização pode ainda ter como 

consequências problemas estéticos e recreacionais, dificuldades e elevação dos 

custos do tratamento de água devido à necessidade de remoção de cor, sabor, odor 

e das próprias plantas e algas, perda de valor comercial da área afetada e problemas 

de toxicidade (cianotoxinas) devido ao afloramento de cianobactérias (KARTAL; 

KUENEN; VAN LOOSDRECHT, 2010; SMITH; SCHINDLER, 2009; VON SPERLING 

et al., 2009). 

Diante do exposto, é possível perceber a importância da etapa de 

tratamento terciário para remoção dos diversos compostos nitrogenados, não apenas 
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Figura 1 – Ciclo microbiológico do nitrogênio. 

Fonte: Adaptada de van Loosdrecht (2008) 

   A amônia também pode ser gerada como produto da redução do nitrogênio gasoso, 

no processo de fixação (Figura 1 - rota metabólica I) (MADIGAN et al., 2016a). A 

fixação de nitrogênio pode ser realizada naturalmente no meio ambiente por alguns 

micro-organismos de vida livre ou simbióticos, ou ainda realizada industrialmente no 

processo Haber-Bosch, o qual é empregado para produção de fertilizantes utilizados 

atualmente na agricultura (MADIGAN et al., 2016c; SUTTON et al., 2011; STEIN; 

KLOTZ, 2016). 

 Apesar de não constituir um processo realizado nas estações de 

tratamento de esgoto, a fixação é uma etapa particularmente importante pois, é a partir 

dela que a amônia ficará disponível para as plantas e, consequentemente, será 

introduzida na dieta animal, chegando às estações como parte constituinte dos 

despejos (MADIGAN et al., 2016c). 

A amônia produzida no processo de fixação pode ser oxidada em 

processos aeróbios ou anóxicos. A oxidação aeróbia da amônia é realizada no 

processo de nitrificação (Figura 1 - rota metabólica IV), a qual será convertida a nitrito 

e este posteriormente a nitrato (este processo será discutido com mais detalhes no 

tópico 1.3.1.1) (EKAMA; WENTZEL, 2008; MA et al., 2016). Durante muitos anos, 

acreditou-se que a nitrificação era realizada exclusivamente em duas etapas e por 

dois grupos diferentes de micro-organismos. Porém, em 2006 um grupo de 

pesquisadores levantaram a hipótese da existência de uma bactéria capaz de oxidar 
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completamente amônia a nitrato, ou seja, em uma única etapa e as denominaram 

comammox (Complete Ammonia Oxidizer) (Figura 1 - rota metabólica VII) (COSTA; 

PÉREZ; KREFT, 2006). A existência desses micro-organismos só foi confirmada de 

fato em 2015 em duas publicações (DAIMS et al., 2015; VAN KESSEL et al., 2015), 

nas quais relataram a descoberta e que os mesmos são pertencentes ao gênero 

Nitrospira. A oxidação da amônia pelo processo Comammox é mais vantajoso 

energeticamente quando comparado à nitrificação, fato que intriga ainda hoje os 

cientistas sobre a existência da oxidação em etapas separadas (DAIMS et al., 2015; 

WANG et al., 2017). 

A desnitrificação (Figura 1 - rota metabólica V) normalmente é realizada 

após a nitrificação para remoção dos compostos nitrogenados e consiste na redução 

de nitrato ou nitrito a nitrogênio gasoso, produzindo como compostos intermediários 

os óxidos nítrico (NO) e nitroso (N2O) (este processo será discutido com mais detalhes 

no tópico 1.3.1.2) (STEIN; KLOTZ, 2016).  

O processo Anammox (Anaerobic Ammonium-Oxidation) é uma rota 

metabólica descoberta recentemente (na década de 90) e, provocou avanços para o 

tratamento biológico de efluentes (Figura 1 - rota metabólica VI) (MULDER et al., 

1995). Neste processo, a amônia é oxidada diretamente a nitrogênio gasoso sob 

condições anóxicas, utilizando o nitrito como aceptor de elétrons (STROUS et al. 

1998; ALI; OKABE, 2015). Tal como o processo Comammox, o Anammox também é 

vantajoso em relação à nitrificação, uma vez que para realização desse processo é 

necessário a oxidação da amônia apenas até nitrito, reduzindo custos com aeração 

(LACKNER et al., 2014). 

Por mais de cem anos, acreditou-se que o ciclo microbiológico do nitrogênio 

já estava completo apenas com os processos tradicionais, mas com o advento de 

novas tecnologias, novas descobertas também têm sido realizadas (KARTAL et al., 

2012; STEIN; KLOTZ, 2016). Observando o ciclo, é possível perceber que as rotas 

Anammox e Comammox que o complementou nos últimos anos, representam 

importantes avanços para o tratamento biológico de efluentes, principalmente no que 

se refere à sustentabilidade do sistema. Estes acontecimentos nos demonstram como 

a natureza pode ser surpreendente e o quanto ainda temos a descobrir do mundo 

microbiológico. 
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As bactérias responsáveis pela nitrificação são quimioautótrofas, uma vez 

que utilizam matéria inorgânica, amônia ou nitrito, para gerar energia (catabolismo) e, 

como fonte de carbono, utilizam CO2 na forma de alcalinidade bicarbonato (HCO3-) 

para a síntese celular (anabolismo) (EKAMA; WENTZEL, 2008; TCHOBANOGLOUS; 

BURTON; STENSEL, 2014b). De acordo com Gerardi (2006a), em condições 

favoráveis, o tempo de duplicação das nitrificantes é de 8 a 10 horas. 

As equações Equação 2, Equação 3 e Equação 4 representam as reações 

de oxidação envolvidas nos processos de nitritação, nitratação e na reação global de 

nitrificação, de acordo com von Sperling (2002). 

Nitritação: 2𝑁𝐻4+ + 3𝑂2 ⇌ 2𝑁𝑂2− + 4𝐻+ + 2𝐻2𝑂 Equação 2 

Nitratação: 2𝑁𝑂2− + 𝑂2  ⇌ 2𝑁𝑂3− Equação 3 

Nitrificação: 𝑁𝐻4+ + 2𝑂2  ⇌ 𝑁𝑂3− + 2𝐻+ + 𝐻2𝑂 Equação 4 

O crescimento e desenvolvimento das nitrificantes pode ser afetado por 

alguns fatores ambienteis, sendo eles: temperatura, pH, oxigênio dissolvido e 

substâncias tóxicas ou inibidoras. De acordo com Cho et al. (2014), os parâmetros 

que mais afetam a taxa de crescimento bacteriano são temperatura e pH. O mesmo 

autor ainda afirma que, apesar de existirem diversos dados na literatura sobre os 

efeitos exercidos pela temperatura e pH na nitrificação, as condições ótimas exatas 

ainda não são consenso. 

Gerardi (2006a) destaca que as bactérias nitrificantes são ativas a 

temperatura entre 5 e 40°, com ótimo em 30°C, e em pH entre 5,0 e 8,5, com ótimo 

na faixa de 7,3 a 8,5. Segundo o mesmo autor, a diminuição da temperatura implica 

em redução da atividade das nitrificantes com consequente perda de eficiência.  

Quanto aos requisitos de oxigênio, na nitritação são necessários 3,43 

mgO2/mgN e na nitratação 1,14 mgO2/mgN. Consequentemente, o processo de 

nitrificação consome 4,57 mgO2/mgN. Se levarmos em consideração a parcela de 

amônia utilizada para produção de novas células, assim como na alcalinidade, o valor 

de oxigênio requerido também será levemente reduzido, sendo igual a 4,3 mgO2/mgN 

(EKAMA; WENTZEL, 2008; TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014b). 

A alcalinidade também é um importante parâmetro para a nitrificação e 

deve ser sempre monitorada, uma vez que sua redução implica em redução na 
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capacidade de tamponamento do meio e, consequentemente, em queda do pH. A taxa 

de nitrificação será reduzida em meio cujo pH é menor do que 7,2 (VON SPERLING, 

2002). 

Observando a equação global (Equação 4), é possível perceber que no 

processo de nitrificação há produção de 2 mols de H+ para cada mol de NH4+ oxidado, 

o que contribui para redução do pH do meio (TONETTI et al., 2012). No entanto, em 

um primeiro momento, a alcalinidade já presente no efluente irá atuar de forma a não 

permitir uma queda abrupta do pH, por meio do acionamento do sistema tampão. 

(VON SPERLING, 2002). O sistema de tamponamento bicarbonato – gás carbônico 

(HCO3- - CO2) ocorre de acordo com a reação descrita na Equação 5. 𝐻+ + 𝐻𝐶𝑂3−  ⇌ 𝐶𝑂2 +  𝐻2𝑂  Equação 5 

Pela equação acima, temos que 1 mol de H+ consome 1 mol de HCO3-. 

Assim, como na nitrificação temos geração de 2 mols de H+, serão necessários 2 mols 

de HCO3- para cada mol de NH4+ oxidado, que correspondem a 7,3 mg.L-1 de 

alcalinidade como CaCO3. Levando em conta que uma pequena parte da amônia 

oxidada é utilizada na produção de novas células, a alcalinidade requerida no 

processo assume o valor de 7,1 mgCaCO3.L-1 (VON SPERLING, 2002; 

TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014b). Quando consideramos a 

alcalinidade requerida na nitrificação, podemos reescrever a Equação 4 como 

representado na Equação 6.  𝑁𝐻4+ + 2𝐻𝐶𝑂3− + 2𝑂2  ⇌ 𝑁𝑂3− + 2𝐶𝑂2 + 3𝐻2𝑂 Equação 6 

De acordo com von Sperling (2002), a faixa típica de alcalinidade esgoto 

bruto varia entre 110 a 170 mgCaCO3.L-1. Nos casos em que a alcalinidade do efluente 

não seja suficiente para tamponar o sistema, faz-se necessária a adição de algum 

agente alcalinizante, como por exemplo a cal hidratada.  

Por fim, ressalta-se que no processo de nitrificação não há remoção de 

nitrogênio, apenas transformação da forma de amônia para nitrato. Podemos dizer 

então que a remoção neste processo é de amônia, mas não de nitrogênio (VON 

SPERLING, 2002). Quando o objetivo do tratamento é a remoção de nitrogênio, ou 

seja, produção de N2, é essencial que posteriormente à etapa de nitritação ou 

nitrificação ocorra um processo que efetivamente propicie tal remoção, como é o caso 
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do processo anammox e da desnitrificação, respetivamente (VAN HAANDEL; KATO; 

VON SPERLING, 2009). 

3.3.1.2 Desnitrificação 

A desnitrificação consiste na redução de nitrato ou nitrito tendo como 

produto final o nitrogênio gasoso. Neste processo, há uma redução sequencial de 

nitrato a nitrito e deste aos óxidos nítrico e nitroso (compostos intermediários) 

respectivamente e, finalmente a nitrogênio gasoso, que se desprende da fase líquida 

para a atmosfera (JETTEN, 2008; STEIN; KLOTZ, 2016).  

A desnitrificação pode ser realizada por uma vasta gama de micro-

organismos autotróficos e heterotróficos (JETTEN, 2008; TCHOBANOGLOUS; 

BURTON; STENSEL, 2014b). No tratamento de esgotos, a desnitrificação por 

bactérias heterotrófica é mais comum devido às mesmas utilizarem o carbono 

orgânico para gerar energia (SLIEKERS et al., 2002; XU et al., 2011). Em comparação 

com as bactérias autotróficas, as heterotróficas apresentam uma taxa de crescimento 

maior e, consequentemente, assumem tempo de residência celular menor (SOUSA; 

FORESTI, 1999). Ressalta-se que, especificamente para o caso das bactérias 

anammox (autotróficas) e desnitrificantes heterotróficas, situações em que haja 

abundância de carbono orgânico, são competitivamente desfavoráveis para as 

bactérias anammox, justamente devido às desnitrificantes possuírem uma taxa de 

duplicação maior (XU et al., 2015). 

Quanto aos parâmetros pH e temperatura ideais para o desenvolvimento 

das desnitrificantes, Gerardi (2006b) destaca que a faixa ótima de pH é de 7,0 a 7,5 e 

que a diminuição da atividade bacteriana ocorre em pH menor do que 6,0 ou maior do 

que 8,0.  

De acordo com Gerardi (2006b) durante a desnitrificação são necessárias 

condições anóxicas. Para isso, é preciso que se tenha no meio presença de nitrito ou 

nitratos, ausência de oxigênio ou presença de um gradiente de oxigênio.  

As bactérias desnitrificantes são facultativas, uma vez que conseguem 

utilizar oxigênio molecular, nitrato e nitrito como aceptores para degradar a matéria 

orgânica, porém, apenas um por vez.  A escolha de qual aceptor usar está relacionado 

à sua disponibilidade no meio e à quantidade de energia gerada. A preferência é 
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sempre pelo oxigênio em relação ao nitrato, devido à sua degradação liberar mais 

energia para o crescimento celular (GERARDI, 2006b). Desse modo, para que a 

redução de nitrito e nitrato seja realizada é importante manter a concentração de OD 

baixa (ZOPPAS; BERNARDES; MENEGUZZI, 2016). 

Na desnitrificação, o doador de elétrons é a matéria orgânica. Como a 

remoção de nutrientes normalmente é realizada no tratamento terciário, é comum que 

o efluente não contenha concentrações suficientes de material orgânico para a 

desnitrificação, uma vez que, previamente já foram realizadas etapas para remoção 

de carbono (VON SPERLING, 2002). Desse modo, quando a relação 

carbono/nitrogênio (C/N) é baixa, é necessária a adição de uma fonte externa de 

carbono (AHN et al., 2006; SUN et al., 2010; ZHANG et al., 2016).  

As equações 7, 8 e 9 representam a desnitrificação utilizando como fonte 

de carbono matéria orgânica biodegradável presente nos efluentes, metanol e acetato, 

respectivamente (TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014b). 

Efluentes: 𝐶10𝐻19𝑂3𝑁 + 10𝑁𝑂3−  ⇌ 5𝑁2 + 10𝐶𝑂2 + 3𝐻2𝑂 + 𝑁𝐻3 + 10𝑂𝐻− 

 Equação 7 

Metanol: 5𝐶𝐻3𝑂𝐻 + 6𝑁𝑂3−  ⇌ 3𝑁2 + 5𝐶𝑂2 + 7𝐻2𝑂 + 6𝑂𝐻− 

 Equação 8 

Acetato: 5𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂𝐻 + 8𝑁𝑂3−  ⇌ 4𝑁2 + 10𝐶𝑂2 + 6𝐻2𝑂 + 8𝑂𝐻− 

 Equação 9 

Ao contrário do que ocorre na nitrificação, na desnitrificação a alcalinidade 

é produzida na forma de íons de hidróxido (OH-) e íons bicarbonato (HCO3-), sendo 

este último proveniente da dissolução de CO2 no meio líquido (GERARDI, 2006b). Na 

nitrificação, a oxidação de um mol de amônia resulta na produção de 2 moles de H+ 

(equação 3), o que contribui para reduzir o pH do meio. Já na desnitrificação, a 

redução de um mol de NO3- implica na produção de um mol de OH- (equações 6 a 8), 

elevando o pH.  Assim, é possível recuperar cerca de 50% da alcalinidade caso seja 

adotada a nitrificação seguida de desnitrificação. O consumo de alcalinidade no 

processo de nitrificação passa de 7,1 mg.L-1 a apenas 3,5 mg.L-1 (VON SPERLING, 

2002).  
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3.3.1.3 Características da remoção de nitrogênio pelos processos tradicionais 

de tratamento 

A nitrificação é um processo aeróbio e, portanto, para garantir uma eficiente 

oxidação dos compostos nitrogenados é necessária a utilização de grandes 

quantidades de OD. Este oxigênio é provido por meio de aeradores, sopradores, entre 

outros, os quais requerem grandes quantidades de energia para funcionar, 

aumentando o custo de operação (KARTAL; KUENEN; VAN LOOSDRECHT, 2010; 

MA et al., 2016).  

Quanto a desnitrificação, a necessidade de uma fonte externa de carbono, 

contribui para aumentar os custos de operação (CHUANG et al., 2008; YANG et al., 

2017). O metanol, é bastante utilizado como fonte externa e, apesar de ser 

considerada em diversos países uma opção de menor custo em relação às demais, a 

exposição ao mesmo pode ser perigosa devido a apresentar toxicidade a seres 

humanos caso ingerido, inalado ou absorvido pela pele em quantidades suficientes. 

Os principais efeitos adversos da alta exposição são tonturas, visão embaçada, dores 

de cabeça e dores abdominais (EDLUND, 2011). 

Outra característica associada à desnitrificação, é a geração do óxido 

nitroso (N2O) como produto intermediário o qual é um poderoso gás de efeito estufa, 

que apesar de presente em menores proporções do que o CO2, seu efeito para o 

aquecimento é  cerca de 300 vezes maior(CHO et al., 2010; HU et al., 2013; MADIGAN 

et al., 2016c). De acordo com Jetten (2008), a desnitrificação é uma das maiores 

fontes de NO e N2O na atmosfera.  

Nesse sentido, uma alternativa aos processos tradicionais de remoção de 

nitrogênio é o processo Anammox.  

3.3.2 Processo Anammox 

Mulder et al. (1995) observou remoção de amônia e simultânea produção 

de N2 em um reator desnitrificante de leito fluidizado localizado em uma fábrica de 

produção de fermento em pó em Delft, Holanda.  O autor atribuiu a esta nova rota 

metabólica do ciclo do nitrogênio o nome de Anammox (Anaerobic Ammonium-

Oxidizing). 
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A existência destes micro-organismos já havia sido prevista anteriormente 

por Broda (1977). Engelbert Broda, baseado em teorias termodinâmicas, descreveu a 

potencial existência de um grupo de bactérias capazes de oxidar amônia em 

condições anóxicas as quais, apenas cerca de 20 anos depois, viriam a ser 

descobertas. 

Por meio do processo Anammox é possível, portanto, oxidar amônia 

diretamente para gás nitrogênio, sob condições anóxicas, tendo o nitrito como aceptor 

de elétrons. Trata-se de um processo completamente autotrófico, que utiliza CO2 

como única fonte de carbono (MA et al., 2016; STROUS et al., 1998).  

A estequiometria atualmente aceita foi calculada por Strous et al. (1998), 

conforme representado na Equação 10. O balanço de nitrogênio desta equação 

mostra que para cada mol de NH4+ oxidado, são consumidos 1,32 mol de NO2- e 

produzidos 0,26 mol de NO3-, ou seja, uma relação 1: 1,32: 0,26.  𝑁𝐻4+ + 1,32𝑁𝑂2− + 0,066𝐻𝐶𝑂3− + 0,13𝐻+⇌ 1,02𝑁2 + 0,26𝑁𝑂3− + 0,066𝐶𝐻2𝑂0,5𝑁0,15 + 2,03𝐻2𝑂  
 Equação 10 

De acordo com a Equação 10, tem-se que a razão de consumo de NO2-/ 

NH4+ é igual a 1,32, dado que pode servir para auxiliar a detecção do processo em 

um reator, por exemplo.  Além disso, o nitrato pode indicar a presença do processo 

Anammox, servindo como uma medida do crescimento de biomassa (VAN 

LOOSDRECHT, 2008). 

Lotti et al. (2014a) também propôs a estequiometria Anammox, baseada 

em biomassa suspensa cultivadas em Reator Biológico de Membrana (do inglês 

Membrane Bioreactor - MBR), conforme a Equação 11. 𝑁𝐻4+ + 1,146𝑁𝑂2− + 0,071𝐻𝐶𝑂3− + 0,057𝐻+  ⇌ 0,986𝑁2 + 0,071𝐶𝐻1,74𝑂0,31𝑁0,20 + 0,161𝑁𝑂3− + 2,002𝐻2𝑂  

Equação 11 

Van the Graaf et al. (1997) propuseram a rota metabólica do processo que 

consiste, primeiramente, na redução de nitrito a hidroxilamina (NH2OH). 

Posteriormente, a amônia se condensa à hidroxilamina formada produzindo hidrazina 

(N2H4) e, finalmente, esta hidrazina é oxidada formando nitrogênio gasoso. Ainda não 
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coloração marrom-avermelhada, provavelmente devido ao alto conteúdo de 

citocromos presente em suas células (BASSIN, 2011; JETTEN et al., 1999). Strous et 

al. (1999a) identificou filogeneticamente as anammox como sendo pertencentes ao 

filo Planctomycetes. Outra importante característica das anammox, é a presença de 

um compartimento especial, denominado anamoxossomo, onde ocorrem as reações 

catabólicas de conversão da amônia e nitrito à nitrogênio gasoso (KALLISTOVA et al., 

2016; KUYPERS et al., 2003). O anamoxossomo tem a ainda a importante função de 

armazenar os intermediários tóxicos gerados no processo, protegendo o restante da 

célula (VAN NIFTRIK et al., 2004).  

As bactérias anammox apresentam crescimento lento, com tempo de 

duplicação de aproximadamente 11 dias, no entanto algumas pesquisas reportaram 

tempos menores (STROUS et al., 1998). Van der Star et al. (2008) reportou tempo de 

duplicação de 5,5 a 7,5 dias, operando MBR a 38 ºC e pH entre 7,1 e 7,5. Lotti et al. 

(2014a) também operando MBR, obtiveram, para o gênero, Ca. B. sinica tempo de 

duplicação de 3,3 dias a 30 ºC e pH entre 6,8 a 7,5. Recentemente, Zhang et al. (2017) 

revisaram a taxa máxima de crescimento específico das bactérias anammox (μmax). 

Os autores cultivaram as bactérias imobilizadas em matrizes de gel e também em 

reator MBR, porém sem limitação de substrato e a 37° C. Como resultado, foi obtido 

uma μmax igual a 0.33 ± 0.02 d−1 e 0.18 d−1 (correspondente a 2,1 d e 3,9 d) para os 

gêneros Ca. B. sinica e Ca. J. caeni, respectivamente. É possível perceber, portanto, 

que as bactérias anammox quando cultivadas em reatores que propiciem retenção de 

biomassa, podem apresentar menor tempo de duplicação.    

As bactérias anammox possuem um metabolismo versátil e a cada vez 

mais descobertas surpreendentes a seu respeito têm sido feitas. Ao contrário do que 

se pensava, as anammox não são quimiolitotróficas estritas, uma vez que podem 

utilizar ferro e óxidos de manganês como aceptor de elétrons ao invés de apenas o 

nitrito (KALLISTOVA et al., 2016). Também são capazes de utilizar alguns compostos 

como propionato e acetato como fonte de carbono, ao invés de CO2 

(NOZHEVNIKOVA; SIMANKOVA; LITTI, 2012). Além disso, foi descoberto 

recentemente que podem realizar o processo de Redução Dissimilatória de Nitrato a 

Amônia (ou do inglês Dissimilatory Nitrate Neduction to Ammonium – DNRA) 

formando nitrito como composto intermediário. Neste processo, podem reduzir nitrato 

ao intermediário nitrito (DNRA parcial) e combiná-lo com a amônia já presente no meio 
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para realizar o processo Anammox. Ou ainda, podem converter parte do nitrato a 

nitrito (DNRA parcial) e outra parte a amônia (DNRA completa) e, posteriormente, 

utilizá-los no processo Anammox (CASTRO-BARROS et al., 2017; KARTAL et al., 

2007a). 

Muitos esforços têm sido dedicados para descoberta e mapeamento de 

novos gêneros e espécies de bactérias anammox, porém, até o momento nenhuma 

cultura pura foi isolada (KALLISTOVA et al., 2016). Devido a isto, as bactérias já 

identificadas recebem o status taxonômico “Canditatus”, por serem “candidatas a 

gênero”.  Seis gêneros de bactérias anammox já foram descobertas: Candidatus 

Brocadia, Candidatus Kuenenia, Candidatus Scalindua, Candidatus 

Anammoxoglobus, Candidatus Jettenia e Candidatus Anammoxomicrobium e, mais 

de 20 espécies (ALI; OKABE, 2015), como apresentado na Tabela 2. 

De acordo com as pesquisas de Oshiki, Satoh e Okabe (2016) e Leal 

(2015), as bactérias anammox podem ser encontradas em vários tipos de ambientes: 

terrestre, marinho, água doce, mangues, sedimentos marinhos e água doce, e ainda 

em ambientes com condições extremas como reservatórios de petróleo, tanques de 

tratamento de chorume, bacias hipersalinas, gelo, entre outros.   
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Tabela 2 - Referências dos gêneros e espécies das bactérias anammox e a origem de seu inóculo. 

Gênero Espécie Origem do inóculo Referência 

Brocadia 

Candidatus Brocadia anammoxidans Lodo de reator dsnitrificante/anammox Jetten et al. (2001) 
Candidatus Brocadia fulgida Lodos ativados Kartal et al. (2008) 

Candidatus Brocadia sinica 
Diversas fontes de semeadura, inclusive 

cruzamentos Hu et al. (2010) 

Candidatus Brocadia caroliniensis 
Lodo de tratamento de esterco suíno 

Reator  

Vanotti, Szogi e 
Rothrock  

Júnior (2011) 
Candidatus Brocadia brasiliensis Lodos ativados  Araujo et al. (2011) 

Candidatus Brocadia sapporoensis Bifilme de reator de fluxo ascendente Narita et al. (2017) 

Scalindua 

Candidatus Scalindua brodae Lodos ativados Schmid et al. (2003) 
Candidatus Scalindua wagneri Lodos ativados Schmid et al. (2003) 
Candidatus Scalindua sorokinii Zonas suboxicas do Mar Negro Kuypers et al. (2003) 

Candidatus Scalindua arabica 
Zonas suboxicas do Mar Negro, Mar 

Arábico e região costeira da Namíbia e Peru 
Woebken et al. (2008) 

Candidatus Scalindua sinooifield Reservatórios de petróleo Li et al. (2010) 

Candidatus Scalindua zhenghei 
Sedimento da subsuperfície do Mar da 

China Meridional Hong et al.(2011) 

Candidatus Scalindua richardsii Zonas suboxicas do Mar Negro Fuchsman et al.(2012) 

Candidatus Scalindua profunda Sedimento marinho van de Vossenberg  
et al. (2013) 

Candidatus Scalindua japonica Sedimento da Baía de Hiroshima Oshiki et al. (2017) 

Anammoxoglobus 
Candidatus Anammoxoglobus 

propionicus 
Lodos ativados Kartal et al. (2007b) 

Candidatus Anammoxoglobus sulfate Lodo de reator anammox Liu et al.(2008) 

Jettenia 

Candidatus Jettenia asiática Biomassa de reator desnitrificante Tsushima et al.(2007) 
Candidatus Jettenia caeni Lodos ativados Ali et al. (2015) 

Candidatus Jettenia moscovienalis Lodos ativados Nikolaev et al.(2015) 
Kuenenia Candidatus Kuenenia stuttgartiensis Lodos ativados Schmid et al. (2000) 

Anammoximicrobium 
Candidatus Anammoximicrobium 

moscowii 
Lodo do fundo do rio Moskva 

Khramenkov et al. 
(2013) 
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3.3.2.1 Configurações de reatores Anammox 

Para realização do processo, é preciso que metade da amônia contida no 

efluente seja oxidada a nitrito, disponibilizando dessa forma, os substratos 

necessários em quantidades adequadas (BASSIN, 2011). Este processo é 

denominado nitrificação parcial ou nitritação e é exercido pelas BOA, conforme 

demonstrado na Equação 2 (CASTRO-BARROS et al., 2017; NOZHEVNIKOVA et al., 

2012; SIMANKOVA; LITTI, 2012). Nesse sentido, são utilizadas diversas abordagens 

para garantir a retenção seletiva das BOA e inibir o crescimento das BON no sistema 

(CASTRO-BARROS et al., 2017). Estas técnicas são mencionadas com maior detalhe 

nos estudos de Nozhevnikova et al. (2011), Mao et al. (2017) e Xu et al. (2015). 

Existem duas principais configurações em que o processo pode se 

estabelecer para promover a NP/A (Nitrificação Parcial/Anammox): dois reatores ou 

apenas um reator. Como o próprio nome sugere, na configuração de dois reatores, a 

nitrificação parcial é alcançada em um reator e, posteriormente, o efluente é 

direcionado a um segundo reator Anammox. Já na configuração de um único reator, 

a NP/A ocorrem no mesmo reator (ALI; OKABE, 2015; BASSIN, 2011; GONZALEZ-

MARTINEZ et al., 2015; MAO et al., 2017). Na Tabela 3, constam as tecnologias e as 

aplicações para as respectivas configurações, dois reatores ou um reator. 
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Tabela 3 - Configurações com um ou dois reatores e as respectivas tecnologias e 
aplicações. 

Configuração Tecnologia Aplicações 

Dois reatores 

SHARON 
Guillén et al. (2016)  

Shalini e Joseph (2013)  
van der Star et al.(2007) 

DEAMOX Kalyuzhnyi et al. (2006) 
Mulder, Versprille e van Braak (2012) 

NAS Desloover et al. (2011) 

Um reator 

CANON 

Daverey et al. (2013) 
Peng et al. (2013) 
Third et al. (2005) 

Zhang et al. (2010b) 

DEMON Wett (2007) 

OLAND 
Monballiu et al. (2013) 

Vlaeminck, de Clippeleir e Verstraete 
(2012) 

SNAD Chen et al. (2009) 
Lan et al. (2011) 

ANITA Mox Christensson et al. (2013) 
 NITRAMMOX Bonassa et al. (2019) 

SHARON - do inglês Single reactor High Activity ammonia Removal Over Nitrite 

DEAMOX - do ingês Denitrifying Ammonium Oxidation 

NAS - do inglês New Activated Sludge  

CANON – do inglês Completely Autotrophic Nitrogen Removal Over Nitrate 

DEMON - do inglês pH-Controlled Deammonification system ou desamonificação 

OLAND – do inglês Oxygen Limited Autotrophic Nitrification Denitrification  

SNAD – do inglês Simultaneous Nitrification Anammox and Denitrification 

 

O processo Anammox tem sido designado por diversos acrônimos, como 

mostrado na Tabela 3. No entanto, é importante ressaltar, que todos eles se referem 

ao mesmo tipo de tratamento, nitrificação parcial e anammox, atuando em um mesmo 

reator ou em reatores separados (VAN LOOSDRECHT et al., 2008). O que muda de 

uma tecnologia para outra são alguns manejos operacionais, como por exemplo na 

OLAND em que é realizada limitação de oxigênio a fim de favorecer as AOB e, 

consequentemente, a oxidação parcial da amônia (VAN HAANDEL; KATO; VON 

SPERLING, 2009). Já a ANITATM Mox, é baseada no desenvolvimento de biofilmes 

utilizando meio suporte AnoxKaldnes normalmente em reatores MBBR (Reator de 

Biofilme de Leito Móvel, do inglês moving bed biofilm reactor) (CHRISTENSSON et 

al., 2013). 
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Tabela 4 - Aplicações do Anammox utilizando diferentes tecnologias e tipos de 
efluentes. 

Tecnologia usada Tipo de efluente Localização Referência  

NASa (dois reatores) Industria alimentícia 

(batata)  

Holanda Desloover et al. (2011) 

Sharon- Anammox Sidestream da estação 

de tratamento 

Dokhaven 

Holanda van der Star et al. (2007) 

Sharon- Anammox Indústria de 

semicondutores 

Japão Tokutomi et al. (2011) 

ANITA Mox Água de rejeito Suécia Chistensson et al. (2013) 

SNADb Indústria de fertilizante Índia 
(Bancada) 

Keluskar, Nerurkar e 

Desai (2013) 

Sharon- Anammox Suíno Japão 
(Bancada)  

Yamamoto et al. (2008) 

DEMON Água de rejeito Áustria Wett (2007) 

Lodos Ativados 

(lodo anammox) 

Lixiviado Alemanha Azari et al. (2017) 

CANON Indústria Optoeletrônica Taiwan 
(Bancada)  

Daverey et al. (2013) 

aNAS – do inglês new activated sludge (novo lodo ativado) 
bSNAD – do inglês simultaneous partial nitrification, anammox and denitrification (simultânea nitrificação parcial, 

anammox e desnitrificação) 

Lackner et al. (2014) reportou a existência de mais de 100 instalações em 

escala plena utilizando o processo Anammox, tratando efluentes de origem industrial, 

com baixa relação C/N. De acordo com o mesmo estudo, a maior parte das estações 

estão localizadas na Europa. O país com maior número de estações que operam com 

o processo anammox é a Alemanha, seguida da Holanda e China, como representado 

na Figura 3 (ALI; OKABE, 2015). 
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parâmetros para melhor ajustá-los aos requisitos do processo é de fundamental 

importância para o sucesso das aplicações e da operação de reatores. Esses fatores 

serão descritos com mais detalhes nos itens que seguem. 

3.5.1 Concentração de substratos 

Conforme podemos ver na Equação 10, amônia e nitrito são substratos 

fundamentais para realização do processo Anammox, porém alguns cuidados devem 

ser tomados. No caso do nitrito, se ocorrer em concentrações muito baixas, pode 

limitar o crescimento das bactérias anammox, já em concentrações mais elevadas 

pode provocar inibição do processo. Vários estudos que demonstram inibição por 

nitrito podem ser encontrados na literatura, porém não há consenso sobre o valor 

limite. Jin et al. (2012) ressaltam que isto pode acontecer pelas características 

operacionais utilizadas serem diferentes de teste para teste.  

Strous et al. (1999b) verificou que as bactérias anammox foram 

completamente inibidas em concentrações de nitrito maiores que 0,1 gN.L-1. O autor 

destacou ainda que que adição de quantidades traço de hidrazina e hidroxilamina, 

podem auxiliar na reversão da inibição por nitrito.  Dapena-Mora et al. (2007) 

demonstrou por meio de testes de atividade que nitrito provoca 50% de inibição 

quando em concentração igual/superior a 350 mgN.L-1. Lotti et al. (2012) verificou que 

o aumento do tempo de exposição e concentração de nitrito aumentam a inibição. 

Eles encontraram que 400 mgN.L-1 resultava em 50% de inibição. Os autores 

mostraram ainda, que a inibição é reversível em concentração de nitrito até 1000 mg.L-

1 dentro de 24 horas de exposição.  

Quanto à inibição por amônia, estudos mostram que a mesma só ocorre 

para concentrações bem elevadas. Dapena-Mora et al. (2007) mostrou que 

concentrações de amônia e nitrato iguais a 770 e 630 mgN.L-1, respectivamente, são 

capazes de inibir o processo em 50%. 

Jin et al. (2012) sumarizou em sua pesquisa diversos aspectos 

potencialmente causadores de inibição no processo Anammox, como salinidade, 

matéria orgânica tóxica (álcoois, aldeídos, fenóis, antibióticos), matéria orgânica não 

tóxica, metais pesados, fosfatos, sulfatos, entre outros, e concluiu que todos estes, 

acima de uma determinada concentração limite, podem provocar inibições.  
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3.5.2 Temperatura e pH 

A temperatura é um parâmetro muito importante quando se trabalha com 

bactérias anammox, uma vez que influencia diretamente a velocidade dos processos 

metabólicos e o crescimento celular (MA et al. 2016).  

Para o processo Anammox, a faixa ideal de pH é de 6,7 a 8,3 com ótimo 

em 8,0. A faixa de temperatura usual para o processo é de 30-35°C 

(TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014b). De acordo com Wang et al. 

(2019) a faixa de tempera que favorece o processo Anammox é de 30 a 38°C. 

Egli et al. (2001) observou atividade anammox em pH entre 6,5 e 9 e 

temperatura ótima igual a 37ºC. Dosta et al. (2008) observou máxima atividade em 

temperatura de 35 a 40ºC e inibição a 45ºC, uma vez que, nesta temperatura ocorreu 

lise celular. 

Tomaszewski, Cema e Ziembinska-Buczynska (2017) realizaram 

experimento sobre a interferência da temperatura e na atividade anammox variando 

de 10°C a 40ºC em pH fixo igual a 7,5 e um segundo teste sobre a interferência do 

pH, variando de 6,0 a 9,0 em temperatura fixa de 30°C. Como resultados, foi 

observada dependência da atividade anammox sobre temperatura, já que o maior 

crescimento de biomassa ocorreu a 40°C e menor a 10ºC. Quanto ao pH, a maior 

atividade obtida foi em pH 7,0 e 7,5. O autor concluiu por meio de testes estatísticos 

que temperatura e pH afetam o crescimento das anammox. 

 Guillén et al. (2015a) deram partida em dois FBP (filtros biológicos 

percoladores), um deles a 30°C e o outro a 20°C e concluiu que a 30°C o reator 

estabilizou e atingiu uma maior taxa de remoção de nitrogênio mais rapidamente. 

Recentemente, Fernandes et al. (2018) estudaram o efeito da variação de 

uma faixa de temperatura típica tropical (20-30°C) quanto à remoção de nitrogênio e 

comunidade microbiana. Os autores utilizaram reator do tipo batelada sequencial 

(RBS) e a alimentação foi realizada com efluente anaeróbio pré-tratado acrescido de 

nitrito (reproduzindo uma situação de mainstream). Os resultados mostraram que em 

todas as temperaturas testadas (30, 25 e 20°C), a remoção de nitrogênio foi acima de 

90%, demonstrando viabilidade de utilizar o processo Anammox no tratamento de 

efluentes mainstream em países de clima tropical (como o Brasil). 
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Apesar da maior parte dos estudos serem realizados em temperatura acima 

de 25ºC, alguns avanços têm sido feitos para conciliar uma boa remoção de nitrogênio 

em temperaturas mais baixas. Ma et al. (2013) operando reator UASB-Anammox 

mostrou que ao reduzir a temperatura de 30°C para 16°C, não houve mudança na 

morfologia dos grãos ou redução do número de células anammox. Além disso, a 

eficiência de remoção de nitrito reduziu apenas cerca de 2% e de amônia 14%.   

Dosta et al. (2008) operando reator batelada sequencial (RBS) reportou 

sucesso operacional até 18°C, porém, a 15 °C o sistema teve perda de eficiência na 

remoção de nitrito e este substrato começou a acumular. 

3.5.3 Concentração de Oxigênio Dissolvido (OD) 

Como as bactérias Anammox são anaeróbias estritas, é de fundamental 

importância que o OD seja monitorado no sistema de forma a evitar inibição das 

mesmas (BASSIN, 2011).  

Kimura, Isaka e Kazama (2011) analisaram os efeitos provocados pela 

introdução de afluente com até 5 mgO2.L-1 e verificou que até 2,5 mgO2.L-1 a atividade 

anammox não foi afetada. O autor avaliou ainda formas de recuperar a atividade após 

inibição e concluiu que reduzir a concentração de OD borbulhando gás argônio ou 

nitrogênio logo após a inibição é suficiente. 

Jung et al. (2007) analisaram a influência do OD no período de start-up de 

reatores UASB-Anammox. Durante os primeiros 83 dias, não foram realizados 

controle de OD. Porém, ao borbulhar argônio suficientemente até 0,2 mg.L-1, notaram 

rápido aumento na remoção de amônia, de 10 para 30 gN.m-3.d-1.  

Semelhantemente, Guillén et al. (2015a) operando dois FBP em escala de 

bancada, perceberam instabilidade na atividade anammox e acúmulo de nitrato 

durante parte do start-up. Do dia 43 em diante, passaram a borbulhar gás nitrogênio 

(N2) no afluente e instalaram sistemas de captura de oxigênio (scavenger) no 

headspace dos reservatórios do efluente sintético. Após estes procedimentos, os 

autores notaram aumento da atividade anammox, e concluíram que antes do dia 43 

as bactérias estavam inibidas pelo OD, e atividade de BOA e BON predominavam nos 

reatores, já que as mesmas utilizam oxigênio em seus processos metabólicos. 
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3.5.4 Crescimento e retenção de biomassa anammox 

O start-up do reator anammox é uma das limitações da aplicação do 

processo (IBRAHIM et al., 2015; MAO et al., 2017; WANG et al., 2009). Como estas 

bactérias possuem crescimento lento, característica comum aos seres autotróficos, 

atingir uma boa quantidade de biomassa em um reator é um processo bastante 

delicado e demorado (ARAUJO et al., 2010; NOZHEVNIKOVA et al., 2012). Assim, 

como as anammox ainda não foram isoladas em cultura pura, diversos trabalhos de 

enriquecimento têm sido desenvolvidos, contribuindo para o estudo microbiológico e 

redução do start-up (ARAUJO et al., 2010; BAE et al., 2015; SHEN et al., 2012; THIRD 

et al., 2005; ZEKKER et al., 2012). 

Outro problema decorrente do lento crescimento dessas bactérias e que 

prejudica o acúmulo de biomassa no sistema, são as perdas por arraste das células 

do sistema e flotações por acúmulo de gás dentro dos grânulos (BATISTONE; 

KELLER, 2001; IBRAHIM et al., 2015; NOZHEVNIKOVA et al., 2012; MA et al., 2016).  

Nesse sentido, o crescimento em biofilmes (aderido) representa uma 

importante estratégia para o desenvolvimento das bactérias anammox (ZHANG, et al., 

2010a). O biofilme proporciona grande concentração de células, fixadas a um material 

suporte por meio da produção de substâncias poliméricas extracelulares (também 

conhecida como EPS, do inglês extracellular polymeric substance) (SHENG; YU; LI, 

2010). Os substratos necessários ao crescimento das bactérias são transportados 

para as camadas mais internas do biofilme por difusão. Já os produtos finais do 

metabolismo são transportados no sentido oposto (para fora do biofilme), também por 

difusão (GONÇALVES, 2007; MORGENROTH, 2008a).  

O crescimento aderido é vantajoso para bactérias de crescimento lento pois 

favorece o acúmulo de biomassa ativa, ou seja, contribui para elevar a idade do lodo 

(θc). Além disso, como as bactérias estão aderidas, é possível operar reatores com 

tempo de detenção hidráulica (TDH) menores do que o tempo de geração celular sem 

que as bactérias sejam lavadas do sistema (MORGENROTH, 2008a; VON 

SPERLING, 1996). 

Outros pontos positivos do crescimento em biofilmes são: maior proteção 

contra substâncias tóxicas, resistência a forças físicas, evitando que sejam facilmente 

lavas do sistema, e maior atividade com consequente aumento na taxa de remoção 
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de substrato, uma vez que as células aderidas são continuamente expostas a novos 

substratos. (MADIGAN et al., 2016d; NOZHEVNIKOVA et al., 2012; VON SPERLING, 

1996; XIAO et al., 2009). Gilbert et al. (2014, 2015) observaram, operando reator 

MBBR, que em biofilmes mais espessos (kaldnes K3, espessura igual a 10mm), as 

bactérias anammox tiveram uma melhor performance e obtiveram uma maior 

resistência à menores temperaturas. 

Ao trabalhar com biofilmes, alguns cuidados devem ser tomados com 

relação à sua espessura. Espessuras muito finas proporcionam à todas as bactérias 

mesmas condições para seu crescimento, semelhantemente ao que ocorre no 

crescimento disperso. Se o biofilme for muito espesso, como no caso de sistemas que 

recebem elevadas cargas orgânicas, os substratos difundidos podem não atingir as 

camadas mais internas, diminuindo a atividade bacteriana nas mesmas, passando a 

predominar a respiração endógena. Nestes casos, a aderência entre o meio suporte 

e biofilme diminuirá, como consequência, partes de biomassa poderão sair junto com 

o efluente, sendo removidas no decantador secundário (TCHOBANOGLOUS; 

BURTON; STENSEL, 2014c; VON SPERLING, 1996). 

Diversos micro-organismos, com seus mais diversos metabolismos, são 

capazes de coexistir nas camadas do biofilme, cada um atuando no seu micro nicho 

(LU; CHANDRAN; STENSEL, 2014). Essa coexistência é de especial interesse no 

tratamento de efluentes por permitir a remoção simultânea de poluentes como 

nitrogênio e matéria orgânica (NOZHEVNIKOVA; BOTCHKOVA; PLAKUNOV, 2015).  

Nos biofilmes, é possível estabelecer um gradiente de oxigênio, 

proporcionando coexistência de zonas aeróbias, e zonas anaeróbias/anóxicas. 

Normalmente as camadas mais internas do biofilme são anaeróbias, porém, 

dependendo da concentração de nitratos, podem se tornar anóxicas (WILSENACH et 

al., 2014). Desse modo, os micro-organismos com mais afinidade ao oxigênio se 

estabelecem em partes mais externas do biofilme e, à medida que a concentração de 

oxigênio vai reduzindo nas camadas mais internas, é possível encontrar micro-

organismos que possuem menor afinidade com o oxigênio, como é o caso das 

bactérias anammox (VON SPERLING, 1996).  

A coexistência de BOA e anammox no biofilme é vantajosa e comum, uma 

vez que, as BOA fornecem nitrito para as anammox, favorecendo a NP/A (KALISTOVA 
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et al., 2015; LANGONE, et al., 2014). Além disso, as BOA, por se localizarem nas 

camadas mais externas do biofilme (zona aeróbia), protegem as anammox, que estão 

localizadas nas partes mais internas (zona anóxica) de inibições por contato com 

oxigênio (KALISTOVA et al., 2015; LIN et al., 2014). Na Figura 4 está representado 

um biofilme com coexistência de BOA e anammox, bem como os respectivos 

substratos da NP/A. 

Figura 4 - Coexistência de bactérias BOA e Anammox em biofilme e os respectivos 
substratos para realização do processo Anammox. 

 
Fonte: Adaptado de von Sperling (1996) para o processo Anammox. 

Xiao et al. (2009), operando reator de batelada sequencial com biofilme 

(RBSB), observou coexistência de micro-organismos nitrificantes (BOA e BON), 

desnitrificantes (aeróbias e anaeróbias) e anammox. O sistema apresentou alta 

eficiência de remoção de amônia (97%) e matéria orgânica (86%). 

Mc Conell et al. (2015) operaram FBP preenchido com espumas de 

poliuretano em escala piloto, atuando como pós tratamento de UASB. Os autores 

reportaram coexistência de bactérias nitrificantes, desnitrificantes e anammox e boa 

remoção simultânea de carbono e nitrogênio do efluente. 

Botchkova et al. (2014), cultivou anammox em reator híbrido anaeróbio de 

fluxo ascendente à 30°C, utilizando como meio suporte fios flexíveis de polímero. Os 

autores observaram coexistência entre diferentes espécies de anammox e outros 

micro-organismos, como bactérias heterotróficas. Os autores destacaram ainda, que 

as bactérias anammox possuem grande habilidade em formar biofilmes. 
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3.5.4.1 Meio suporte e o crescimento aderido de biomassa 

O meio suporte é a estrutura que servirá de base para o desenvolvimento 

do biofilme e sua escolha é essencial para o bom e eficiente funcionamento do reator 

(GONÇALVES, 2007; FLORÊNCIO et al., 2009; TCHOBANOGLOUS; BURTON; 

STENSEL, 2014c). Dependo da configuração, o biofilme poderá se desenvolver 

aderido à superfície do material ou ainda em seus interstícios (CHERNICHARO, 1997) 

Há alguns requisitos que um bom meio suporte deverá atender: ser 

estruturalmente resistente, biologicamente inerte e quimicamente estável, apresentar 

leveza, ter grande área específica de modo a garantir a máxima aderência de sólidos, 

ser viável economicamente e ter em abundância no local que o reator será instalado 

(CHERNICHARO, 1997; GONÇALVES, 2007; TCHOBANOGLOUS; BURTON; 

STENSEL, 2014c). Além disto, é importante que a porosidade do meio suporte permita 

boa difusão dos substratos, com o mínimo de entupimentos (FLORÊNCIO et al., 

2009). 

Diversas pesquisas que aplicam o processo Anammox têm optado por 

utilizar meio suporte, dentre eles: Kaldnes ou anéis de plástico corrugado (GILBERT 

et al., 2014; WINKLER et al., 2012), non-woven (CHEN et al., 2009; NI et al., 2012; 

REN et al., 2018), cordas de nylon (CHATTERJEE et al., 2016) e espumas de 

poliuretano (CHUANG et al., 2008; OKUBO et al., 2015; GUILLÉN et al., 2015a e 

2015b; ZHANG et al., 2010a). 

Em particular, as espumas de poliuretano têm demonstrado boa eficiência 

como material suporte devido à elevada quantidade de espaços vazios (mais de 90%), 

o que resulta em uma grande área específica para formação de biofilme (TANDUKAR 

et al., 2006). As espumas permitem ainda boa retenção de biomassa e baixa difusão 

de oxigênio, contribuindo para coexistência de zonas aeróbias e anóxicas/anaeróbias, 

favorecendo a diversidade metabólica no sistema (GUILLÉN et al., 2015a). 

Mesmo que esta tecnologia seja parcialmente aberta com o oxigênio 

circulando livremente, é possível estabelecer condições anóxicas no biofilme formado, 

proporcionando as condições ideais para desenvolvimento das anammox (WATARI et 

al., 2016).  
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biofilme formado (TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014c; 

CHERNICHARO, 1997). 

À medida que a biomassa cresce no reator, os espaços vazios por onde o 

líquido percola tendem a diminuir, aumentando, consequentemente, a velocidade de 

escoamento nos poros. Dessa forma, será gerada uma tensão de cisalhamento, a 

qual irá desgrudar parte da biomassa que sairá junto com o efluente, ocasionando, 

assim, um controle natural da espessura do biofilme (MORGENROTH, 2008b). 

A entrada de oxigênio no sistema é importante para manter as condições 

aeróbias e prevenir maus odores, normalmente, é realizada de forma natural por 

convecção, baseada na diferença de temperatura entre o ambiente e o interior do filtro 

(JORDÃO; PESSÔA, 2011; TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014d).  

Como a ventilação pode ser feita naturalmente, à medida que o líquido 

percola pelo reator, a demanda de OD dos micro-organismos aeróbios (localizados 

nas regiões mais externas do biofilme) vai sendo suprida, reduzindo os gastos com 

energia elétrica, sendo esta uma vantagem dos FBP. (GONÇALVES, 2007; 

TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014d; TANDUKAR et al., 2006; VIEIRA 

et al., 2013). Essa tecnologia é ainda atraente devido ao baixo custo construtivo e de 

operação, simplicidade operacional e pouca manutenção em equipamentos, em 

decorrência do baixo grau de mecanização (GONÇALVES, 2007; TANDUKAR et al., 

2006; WANG et al., 2015). Almeida, Oliveira e Chernicharo (2011), apontam ainda 

como vantagem do FBP que, por trabalhar com biofilmes, é mais robusto, resistindo 

melhor à sobrecargas hidráulicas, orgânicas e tóxicas. Os autores afirmam ainda que 

os FBP são bons sistemas para serem aplicados em cidades cuja carga afluente é 

variável em algumas épocas do ano, como em cidades turísticas. 

Em FBP pode haver recirculação do efluente final (Guillén et al., 2015a), a qual 

é muitas vezes utilizada para molhar o sistema em situações de baixa vazão, diluir 

esgoto afluente, possibilitar que a matéria orgânica tenha mais um contato com a 

biomassa, auxiliar no controle da espessura do biofilme, além de minimizar odores e 

aparecimento de moscas (VON SPERLING, 2014; TCHOBANOGLOUS; BURTON; 

STENSEL, 2014c). No entanto, a recirculação implica em um maior gasto com 

energia, sendo que este parâmetro já representa um dos maiores custos operacionais 

nas estações de tratamento de esgoto (ETE) no Brasil (JORDÃO, 2015). Além disso, 
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a compra e manutenção de bombas, bem como a construção e manutenção de 

estruturas de suporte ao processo de recirculação elevam os custos do tratamento, o 

que pode não ser viável principalmente em casos de limitação de recursos, como 

ocorre em muitos países em desenvolvimento (JORDÃO; PESSÔA, 2011).  

3.6.1 FBP operado com bactérias anammox 

Alguns trabalhos encontrados na literatura reportaram presença de 

atividade anammox no biofilme do FBP, mesmo que os mesmos não objetivassem a 

remoção de nitrogênio por essa rota metabólica. Lydmark et al. (2006) analisou o 

biofilme proveniente de 3 profundidades de um filtro percolador nitrificante operando 

em escala plena na Suécia e encontraram, ainda que em pequenas quantidades, 

bactérias anammox, mesmo o sistema sendo bem aerado. Almeida et al. (2013), 

operando FBP preenchido com Rotosonge percebeu atividade anammox, 

contribuindo na remoção de nitrogênio do reator que, a princípio, almejava remoção 

de nitrogênio pelos processos tradicionais. Ainda, Wilsenach et al. (2014) realizaram 

testes batelada utilizando meio suporte (pedras e britas) com biofilme proveniente de 

um FBP em escala plena na África do Sul. Os autores constataram que no biofilme, 

além da remoção de nitrogênio pelos processos tradicionais de nitrificação e 

desnitrificação, o Anammox também contribuiu para a remoção de nitrogênio. As 

principais espécies encontradas foram Candidatus Brocadia anammoxidans e 

Candidatus Brocadia fulgida. E, por último, Guillén et al. (2015b) inocularam com lodo 

ativado um FBP preenchido com placas de espumas de poliuretano posicionadas em 

camadas horizontais e, em menos de dois meses, bactérias anammox se 

desenvolveram devido à formação de zonas anóxicas em alguns pontos do reator, 

favoráveis a seu crescimento.  

Ainda, alguns trabalhos desenvolveram o processo Anammox com sucesso 

em FBP. Wang et al. (2015) operaram FBP preenchido com espuma de poliuretano 

com diferentes taxas de aplicação superficial (1,0 a 3,0 m³/m².d). No biofilme, foram 

identificadas bactérias nitrificantes, desnitrificantes e anammox. A demanda química 

de oxigênio (DQO) e concentração de NH4+-N foram mantidas fixas: 30 e 1,5 mg.L-1, 

respectivamente. A eficiência de remoção de DQO foi de 97,7-99,3% e de NH4+ foi 

igual a 67,3-92,7% nas diferentes etapas. 
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Em um outro estudo, Wang, Ji e Bae (2015) operaram FBP preenchido com 

espuma de poliuretano e rocha de lava variando a concentração afluente de matéria 

orgânica (6 a 25 mg.L-1) e NH4+ (1,2 a 15 mg-N.L-1) em cinco diferentes estágios. A 

eficiência de remoção foi elevada para ambos: 62-98% para matéria orgânica e 68-

98% para NH4+.  

Zhang et al. (2010a) operando reator Anammox de fluxo ascendente, 

alcançaram boa remoção de nitrogênio (3,6 kg N/m³/d-1 em 5 meses) em comparação 

a outros trabalhos citados pelos autores. Ainda foi reportado boa capacidade das 

espumas em reter a biomassa anammox, o que contribuiu para uma boa remoção de 

nitrogênio no período de start-up (1,0 kg N/m³/d-1 em 56 dias). 

Nesse sentido, é possível perceber que as bactérias anammox são 

capazes de se desenvolver em FBP e, devido às vantagens do uso de espumas como 

meio suporte, a combinação de ambos pode ser uma opção eficiente para remoção 

de nitrogênio via processo Anammox (GUILLÉN et al., 2015a). Esta tecnologia foi 

escolhida, portanto, para desenvolvimento deste estudo e será abordada com mais 

detalhes no tópico a seguir.  

3.6.2 DHS – Downflow Hanging Sponge 

Reatores do tipo Filtro Biológico Percolador quando preenchidos com meio 

suporte de espumas são também chamados Downflow Hanging Sponge (UEMURA et 

al., 2010; TANDUKAR et al., 2006). O volume das espumas é composto, em grande 

parte por espaços vazios (cerca de 90%) e, devido a isso, disponibilizam uma maior 

área para crescimento dos micro-organismos. Além disso, como as espumas 

proporcionam uma maior idade do lodo, é possível trabalhar com TDH menores 

(muitas vezes algumas horas são suficientes, como mostra Watari et al. (2016)). Os 

maiores tempos de residência celular, proporcionam também uma baixa geração de 

lodo, reduzindo custos com seu tratamento e destinação final (Tandukar et al., 2006). 

Uma outra vantagem desta tecnologia, é o suprimento de OD aos micro-

organismos aeróbios aderidos na superfície ou mais ao interior da espuma, ser 

realizado de forma natural à medida que o líquido percola pelo reator, reduzindo 

custos com energia elétrica e tornando-o mais sustentável (MACHDAR et al., 2000; 

OKUBO et al., 2015; GUILLÉN et al., 2015b; TANDUKAR et al., 2006; WATARI et al., 

2016).  



54 
 

Muitos estudos têm sido desenvolvidos propondo a aplicação do sistema 

DHS como pós tratamento de UASB, uma vez que, esta é uma associação eficiente 

para remover nutrientes não removidos no processo anaeróbio. Essa aplicação é 

também considerada uma opção viável de tratamento de efluentes em países em 

desenvolvimento, devido seu bom custo benefício (EL-KAMAH; MAHMOUD; TAWFIK, 

2011; MACHDAR et al., 2000; ONODERA et al., 2016; GUILLÉN et al., 2015b; 

MAHMOUD; TAWFIK; EL-GOHARY, 2011; TANDUKAR et al., 2005, 2006). Almeida 

et al. (2011), obtiveram bons resultados utilizando a tecnologia de FBP sem a etapa 

de decantação secundária, a qual é uma simplificação operacional que contribui ainda 

mais para a aplicação desse sistema em países em desenvolvimento. 

Onodera et al. (2015) avaliaram um sistema DHS em escala piloto 

(baseado em espumas envolvidas por anel plástico, semelhantes às utilizadas neste 

trabalho) quanto ao crescimento de macrofauna (caramujos), o qual é um recorrente 

problema em FBP. O crescimento desses organismos resulta em prejuízos para o 

sistema devido: degradar o biofilme atuante, problemas mecânicos devido suas 

conchas (entupimentos, problemas nas bombas), aumento no valor dos sólidos 

suspensos (presença de suas conchas e corpos), conchas podem proteger bactérias 

de desinfecção, dentre outros (BOLTZ et al., 2008). Onodera et al. (2015) concluíram 

que o sistema DHS é eficaz na proteção da biomassa contra os caramujos, uma vez 

que, as espumas, por conterem poros bem pequenos, permitiram o crescimento dos 

caramujos apenas em sua superfície externa, preservando a biomassa nos 

interstícios. Ressaltaram ainda, que a degradação da biomassa na superfície externa 

pode ajudar a reduzir o excesso de lodo. 

3.6.2.1 Sistema DHS e o processo Anammox 

O sistema DHS também tem sido estudado com sucesso para remoção de 

nutrientes em conjunto com o processo Anammox.  Sanchéz-Guillén et al. (2015a), 

operaram dois FBP preenchidos com espuma de poliuretano (DHS), com recirculação 

e sem entrada de oxigênio. Um deles, operou simulando temperatura moderada, à 

20ºC e o outro, simulando temperatura tropical, a 30ºC. A alimentação dos reatores 

foi feita com efluente sintético de concentrações iguais de NH4+ e NO2- (50 mg-N.L-1 

de cada), baseado no esgoto doméstico da Holanda (local de realização). O estudo 

foi dividido em duas fases: start-up e Fase I. Como resultados, os autores reportaram 
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e outro a 30°C. O efluente sintético continha 50 mg NH4+-N.L-1 e 50 mg NO2--N.L-1. 

Como resultados, os autores reportaram que o reator operado a 30 ºC obteve uma 

estabilização mais rápida, 66 dias, enquanto que o outro estabilizou a partir do dia 

104. A taxa de conversão de nitrogênio após a estabilização foi maior no reator 

operado a 30°C do que no operado a 20°C, sendo elas 1,60 e 1,52 kg-N.m-³esponja.d-1, 

respectivamente. A eficiência total de remoção de nitrogênio também foi maior no 

reator operado a 30°C do que no a 20°C, sendo elas 78 ± 4% e 74 ± 5%, 

respectivamente. Os autores concluíram, que o FBP operado a 30°C obteve melhores 

resultados quanto ao menor tempo de estabilização e maior capacidade de remoção 

de nitrogênio em comparação ao operado a 20°C. 

Wang et al. (2016) operam um Reator de Leito Fixo (RLF) preenchido com 

meio suporte de polipropileno do tipo honeycomb-like (favo de mel), inoculado com 

lodos ativados. A temperatura do reator foi controlada em 35°C, o efluente sintético 

continha 70 mg NH4+-N.L-1 e 70 mg NO2--N.L-1 e carga de nitrogênio igual a 0,07 kg-

N.m-³.d-1. Atividade anammox ocorreu no dia 45 aumentou até o dia 61, quando a 

eficiência de remoção de amônia e nitrito atingiram 91 e 100%, respectivamente. 

Desse modo, os autores concluíram que o start-up do RLF foi realizado com sucesso 

em 2 meses.  

Augsto, Camiloti e Souza (2018) operaram um reator de biofilme aerado de 

membrana (MABR, do inglês Membrane-Aerated Biofilm Reactor), de forma a avaliar 

a o processo de nitrificação parcial e anammox em um único estágio (SNAP do inglês 

Single-stage Nitrogen Removal using Anammox and Partial nitritation). As bactérias 

anammox foram enriquecidas a partir de lodos ativados, a temperatura foi controlada 

em 31,3 ± 0,7°C e foi feita a recirculação do efluente final com vazão igual à de 

entrada. O reator foi operado em dois períodos, sendo que no primeiro (0-132 dias) a 

alimentação foi feita com efluente sintético com concentração de amônia igual a 50 

mgNH4--N.L-1 e carga de nitrogênio igual a 50 gN.m-3.d-1. Os autores observaram que 

atividade anammox surgiu após o dia 48 e o processo SNAP se tornou estável após 

o dia 80. A eficiência média de remoção de nitrogênio total (NT) na fase estacionária 

do período 1 (dias 80 a 132) foi igual a 78 ± 6% (39 ± 3 gN.m-3.d-1) e a máxima remoção 

igual a 80% (43 gN.m-3.d-1), já no período 2 a eficiência média de remoção de NT na 

fase estacionária (dias 154 a 216) foi igual 61 ± 5% (62 ± 6 gN.m-3.d-1) e máxima de 

69% (73 gN.m-3.d-1). A queda na eficiência do reator no período 2 foi atribuída às 
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maiores concentrações de OD no sistema, que podem ter causado um desequilíbrio 

nos micro-organismos (com proliferação de NOB). Os autores concluíram que o reator 

MABR foi eficiente para uma implementação mais rápida da configuração SNAP. 

Na Tabela 5 estão sumarizadas informações dos estudos de start-up 

descritos neste tópico.  
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Tabela 5 - Estudos de start-up e estabilização de reatores anammox 

aPor m3 de espuma 
bPeríodo de start-up, não foi observado período de estabilização neste estudo 
c Nitrificação Parcial 

 

 

 

Tipo de 
Reator 

Meio 
suporte 

Temperatura 
(° C) 

Carga de 
nitrogênio 
aplicada     

(kgN.m-3 .d-1) 

Concentração 
de Amônia 

(mgNH4
+-N.L-1) 

Concentração 
de Nitrito 

(mgNO2
—N.L-1) 

Taxa de 
Remoção de 
Nitrogênio  

(kgN.m-3 .d-1) 

 Eficiência de 
remoção  de 
Nitrogênio 

(%) 

Estabilização 
(dias) Referência 

FBP-
(fechado) 

 Cubos de 
espuma  30 2,09 ± 0,19 49 ± 4 50 ± 5 1,6a 78 ± 4  após 66 Guillén 

 et al. (2015a) 

FBP-
(fechado) 

 Cubos de 
espuma  20 2,15 ± 0,21 50 ± 6 52 ± 4 1,52a 74 ± 5 após 104 Guillén 

 et al. (2015a) 

Reator de 
Leito Fixo 

Peças 
Honeycomb-

like 
35 0,07 70 70 - acima de 91 61b Wang et al. 

(2016) 

MABR - 31,3 ± 0,7 0,05 50 c 39 ± 3  78 ± 6 após 80 
Augusto, 

Cameloti e 
Souza (2018) 
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tratamento terciário. Ainda, do total de municípios do país, somente cerca de 2,7% 

possui tratamento a nível terciário (IBGE, 2010). 

Ainda de acordo com o mesmo levantamento, especificamente para São 

Paulo, um dos estados mais desenvolvidos do país, do total de esgoto tratado, apenas 

cerca de 3,6% possuem tratamento terciário. Ainda com relação ao estado de São 

Paulo, embora quase 80% dos municípios já possuam tratamento de esgoto sanitário, 

apenas aproximadamente 5,5% realizam tratamento a nível terciário, evidenciando a 

grande limitação existente no setor (IBGE, 2010). 

Uma grande limitação da remoção de nutrientes de efluentes tem origem 

na própria legislação vigente no país. A Resolução CONAMA nº 430/2011, a qual 

dispõe sobre as condições e padrões de lançamento de efluentes e, ainda, 

complementa e altera a Resolução CONAMA nº 357/2005, estabelece o valor máximo 

de 20 mg.L-1 de nitrogênio amoniacal para o lançamento de efluentes oriundos de 

qualquer fonte poluidora. No entanto, a restrição de 20 mg.L-1 de nitrogênio amoniacal 

para o lançamento de efluentes oriundos de tratamento de esgotos sanitários, foi 

revogada na Resolução 430/2011. Portanto, a legislação vigente não mais restringe o 

lançamento de nitrogênio amoniacal de ETE, apenas de fontes poluidoras (como uma 

indústria) cabendo, portanto, a reflexão de que as ETE são também uma fonte de 

poluição. Observa-se ainda que nestas resoluções não há qualquer limitação quanto 

ao lançamento de fósforo, nitrito e nitrato, restando apenas observação destes 

parâmetros nos padrões de qualidade das águas dos corpos receptores. 

Segundo Mota e Von Sperling (2009), no Brasil, os sistemas de tratamento 

convencionais resultam em efluentes com boa remoção de carbono, porém, muitas 

vezes com concentrações de fósforo e nitrogênio próximas às do esgoto bruto, o que 

demostra a necessidade de incorporação do nível terciário nas linhas de tratamento. 

Nesse sentido, é importante que o tratamento terciário seja introduzido nos 

projetos de novas ETEs ou como complementação na estrutura já existente. Para isso, 

pode ser necessário o emprego de tecnologias mais avançadas e de maior 

complexidade, resultando em custos de instalação, operação e manutenção, além de 

mão de obra especializada (OLIVEIRA JÚNIOR, 2013; POÇAS, 2015). Van Haandel 

et al. (2009) destaca, que o tratamento a nível terciário de efluentes pode ser custoso, 

principalmente no que se refere à instalação, operação e manutenção, e aponta ainda, 
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que mesmo com o peso deste fator, é sim possível alcançar bons resultados utilizando 

tratamento terciário. 

No que se refere aos investimentos e financiamentos no setor de 

saneamento no Brasil, nota-se ainda uma carência e grandes desafios a serem 

vencidos, os quais inevitavelmente, influenciam negativamente a expansão do 

tratamento de esgoto no país. Leoneti, Prado e Oliveira (2011), descrevem 

historicamente como foram realizados os investimentos no setor de saneamento 

básico no Brasil, e destacam para a necessidade de que os mesmos sejam aplicados 

de forma eficiente e sustentável, abrangendo os requisitos técnicos, ambientais, 

sociais e econômicos. Miceli (2008) aborda a atuação do Banco Nacional de 

Desenvolvimento Econômico e Social (BNDS) no financiamento de investimentos em 

saneamento básico e pontua que a falta de recursos e financiamentos não são os 

únicos responsáveis por atrasar o desenvolvimento do setor, também deve-se levar 

em conta a falta de fiscalização da forma como recursos são empregados, 

principalmente por não considerar a sustentabilidade dos mesmos nos processos de 

tomada de decisões.  

Assim como vários setores no Brasil, o saneamento também possui 

limitações e dificuldades em consequência da corrupção, desvios de verba, interesse 

político, fragmentação das políticas públicas e gestão ineficiente (GALVÃO JÚNIOR, 

2009; LEONETI; PRADO, OLIVEIRA, 2011; SODRÉ, 2014). Tais fatores culminam 

para a exclusão social, uma vez que impedem o acesso de grande parte da população 

aos recursos mais básicos (OLIVEIRA JÚNIOR, 2013). Corroborando estes 

argumentos, dados disponíveis no Atlas do esgoto (ANA, 2017), mostram que, apenas 

43% da população do país possui acesso a coleta e tratamento de esgoto, sendo que 

27% é totalmente desprovida.  

Uma problemática abordada pelo Conselho de Direitos Humanos das 

Nações Unidas (2016), refere-se à violência e discriminação sofridas por mulheres, 

meninas, lésbicas, gays, bissexuais, transexuais, intersexuais e pessoas não binárias, 

quando há falta de instalações sanitárias adequadas, conferindo-lhes insegurança, e 

indignidade. Ao procurar por locais para fazerem suas necessidades ou locais para 

coleta de água ou banho, tais grupos ficam mais vulneráveis a estupro e outros tipos 

de violência (NAÇÕES UNIDAS, 2016). 
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cuidado e dedicação em seu cultivo. Além disso, as bactérias anammox apresentam 

crescimento mais lento e, portanto, tecnologias que permitam uma melhor aderência 

são bastante adequadas para desenvolvimento do processo. 

A maioria dos estudos encontrados na literatura sobre o processo 

anammox, são desenvolvidos em reatores do tipo RBS (ARAUJO et al., 2010; 

FERNANDES et al., 2018; GUILLÉN et al., 2014, 2016; LEAL et al., 2016; LILE et al., 

2015; ZHANG et al., 2016). E, poucos investigaram a alimentação por efluentes 

sintéticos com menores concentrações de compostos nitrogenados, retratando o 

tratamento de esgoto sanitário (CHUANG et al. 2008; GILBERT et al., 2014; GUILLÉN 

et al, 2015a; WANG et al., 2015). Desse modo, são relevantes pesquisas que 

investiguem outras tecnologias viáveis ao desenvolvimento do processo Anammox, 

aplicando-se efluentes, ainda que sintéticos, com concentrações mais próximas da 

encontrada no esgoto sanitário do nosso país.  

A tecnologia de Filtros Biológicos Percoladores preenchido com material 

sintético de espumas (DHS) tem sido amplamente estudado em todo o mundo, e 

apresentado boa aplicabilidade para uso como pós-tratamento países em 

desenvolvimento, como é o caso do Brasil. A aplicação desta tecnologia juntamente 

com o processo Aanammox é vantajosa devido, principalmente, à presença de meio 

suporte, o qual possibilita a retenção das bactérias anammox, de forma a aumentar o 

tempo de residência celular e reduzir perdas por lavagem do sistema. O aumento do 

tempo de residência celular proporciona, ainda, uma baixa geração de lodo, reduzindo 

custos com seu tratamento e destinação final. 

Além disto, do ponto de vista da escolha de espumas de poliuretano como 

meio suporte, observa-se diversas vantagens: (i) a elevada quantidade de espaços 

vazios deste material, resulta em uma grande área específica para colonização das 

bactérias anammox em forma de biofilmes, o qual é um modo de crescimento ideal 

para micro-organismos de crescimento mais lento, (ii) as espumas proporcionam uma 

baixa difusão de oxigênio, propiciando em suas camadas mais internas a formação 

de zonas anóxicas, as quais são ideais para o crescimento e desenvolvimento das 

anammox. Assim, o uso de espumas permite a coexistência de diversos micro-

organismos, de diferentes metabolismos, inclusive dos responsáveis pela nitrificação 

e desnitrificação, permitindo um aumento da eficiência da remoção de nitrogênio. 
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Na busca de um sistema com maior grau de simplificação operacional e 

melhor aplicabilidade à realidade dos países em desenvolvimento, como o Brasil, esta 

pesquisa propõe a operação do sistema de DHS sem recirculação do efluente final. 

Isto representa um ganho para o sistema em termos de economia energética, redução 

dos gastos com compra e manutenção de bombas, bem como com construção e 

manutenção de estruturas de suporte ao processo de recirculação. Em um estudo 

similar a este, Guillén et al. (2015a) operaram o sistema DHS com recirculação do 

efluente final a fim de potencializar a eficiência de remoção de nitrogênio. Essa 

pesquisa foi desenvolvida de modo semelhante, no entanto, foi verificada se 

simplificação do sistema seria possível sem perda significativa na eficiência. 

Muitas pesquisas têm sido realizadas desenvolvendo o processo Anammox 

em FBP (CHUANG et al., 2008; GUILLÉN et al., 2015a, 2015b; WANG; JI; BAE, 2015, 

ZHANG et al., 2010a).  No entanto, é importante observar, que os referidos estudos 

foram desenvolvidos por grupos de pesquisas de instituições internacionais, não 

havendo, até o presente momento, pesquisas brasileiras operando FBP 

majoritariamente com bactérias anammox.  

Desse modo, espera-se, com este estudo, obter diretrizes que possibilitem 

a simplificação desta tecnologia, além da produção de informações que auxiliem 

outros pesquisadores desse assunto.  
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Ambiental, os quais serviram de material suporte para crescimento da biomassa 

(Figura 5b). O anel plástico que compunha o meio suporte, foi importante para impedir 

que as espumas sofram compressão, reduzindo, com isto, a área específica para 

crescimento da biomassa (ONODERA et al. 2015).  

Durante todo o período de operação, o reator foi mantido vedado, de modo 

a evitar a entrada de oxigênio. Para assegurar a vedação, foi realizado o teste de 

estanqueidade em cada compartimento do reator, preenchendo-o com água e 

deixando por um período de 24 horas. 

Tabela 6 - Configuração do FBP e do meio suporte 

 Parâmetros 

  Diâmetro interno (m) 0,064 

  Área Superficial (m²) 0,0032 

Reator  Altura total (m) 1,14 

  Altura efetiva (preenchido por espumas) (m) 0,9 

  Volume total (L) 3,55 

  Ocupação por meio suporte (%) 46 

  Volume útil (volume de mini-BioBobs®) (L) 1,33 

  Índice de vazios (%) 95,2 

 

Mini-
BioBob® 

 Unidades por compartimento 100 

 Unidades por reator  300 

 Dimensões (diâmetro x altura) (mm) 15 x 25 

 Massa por unidade (g) 0,614 

 Densidade da espuma (kg/m³) 28 

 Área superficial específica (m².m-³) 94.000 

 

A área superficial especifica da espuma do mini-BioBob® foi obtida através 

do método BET (Brunauer–Emmett–Teller) realizado em dois equipamentos distintos: 

Micromeritics Flow Sorb 2300 e Micromeritics ASAP 2010. Como resultado, foram 

obtidos os valores 94.011,5 e 93.486,7 m2.m-3, respectivamente (DUARTE et al., 

2019). 
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Residência (TDHobservado) e, assim, avaliar sua proximidade com o adotado para o 

funcionamento do reator (TDHteórico) (LEVENSPIEL, 2000).  

A partir do estudo hidrodinâmico é possível, ainda, a identificação de zonas 

mortas e caminhos preferenciais, os quais podem reduzir a eficiência do tratamento 

biológico por interferirem na distribuição do efluente ao longo do reator, bem como no 

tempo de contato entre a biomassa e o efluente (LEVENSPIEL, 2000).  

O experimento para obtenção das características hidrodinâmicas do FBP 

foi realizado pelo método de pulso, baseando-se em Levenspiel (2000). O teste foi 

realizado com o reator preenchido com os mini-BioBobs® sem a biomassa, e o 

traçador utilizado foi o cloreto de sódio (NaCl). 

Neste experimento, um reservatório de água potável foi conectado ao 

reator e deixou-se por 3 horas para umedecer as espumas. Feito isso, com auxílio de 

uma seringa, foi injetada na mangueira próximo entrada do reator, 1 mL de uma 

solução de concentração igual a 100 gNaCl.L-1. A partir deste momento, iniciou-se a 

coleta de amostras na saída do reator. 

O ensaio teve duração de 3 horas, ou seja, 3 vezes o TDHteórico (KREUTZ 

et al., 2018). As amostras foram coletadas a cada 2 minutos e analisadas 

imediatamente por meio de um condutivímetro da marca Digimed modelo DM-3P. Os 

respectivos valores de concentração de NaCl, foram obtidos por meio da equação 

resultante de um gráfico que relaciona as concentrações de soluções padrões (0,001; 

0,002; 0,005; 0,01; 0,02; 0,05; 0,1; 0,2; 0,5; 1; 2; 5 e 10 gNaCl.L-1) e as respectivas 

condutividades.                                                                                                                                 

A partir dessas concentrações, foi possível gerar o gráfico desses valores 

em relação ao tempo de amostragem. Estes resultados, foram utilizados para 

determinar a curva de distribuição do tempo de residência (E) , ou seja, quanto tempo 

as moléculas do fluido permaneceram dentro do reator. De acordo com Levenspiel 

(2000), o valor de E pode ser determinado pela Equação 10. O demais cálculos do 

comportamento hidrodinâmico do FBP, apresentados a seguir, foram baseados em 

Levenspiel (2000). 

𝐸 =  𝐶𝑖𝑄  
Equação 10 
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Onde: Ci = concentração do traçador na iésima medição (g.L-1);  

Q = Área sob a curva C x t (g.min.L-1). 

A área sob a curva foi determinada a partir da Equação 11. É importante 

ressaltar que esta área deve ser unitária, ou seja, na determinação de E, cada valor 

de concentração na iésima medição, deverá ser dividida pela área total. O tempo 

médio de residência (TDHreal) foi calculado utilizando-se a Equação 12. 

𝑄 =  ∑ 𝐶𝑖 𝛥𝑡𝑖 Equação 11 

  

𝑡̅ =  ∑ 𝑡𝑖𝐶𝑖∑ 𝐶𝑖  
Equação 12 

 

A curva do percentual acumulativo F(t), indica a quantidade do traçador que 

saiu do reator dutante um certo período de tempo. O valor de F foi determinado a partir 

da Equação 13. 

𝐹 =  ∫ 𝐸 𝑑𝑡𝑡
0  

Equação 13 

 

Para complementar a análise do comportamento hidrodinâmico, também 

foi construída a curva de E adimensional (Eθ), parâmetro obtido de acordo com a 

Equação 14, versus o tempo adimensional (θ), obtido de acordo com a Equação 15. 𝐸θ =  𝐸 𝑡̅ Equação 14 

  

θ =  𝑡𝑖𝑡̅  Equação 15 

  

Onde: ti = tempo na iésima medição. 

A partir da construção das curvas E x t, F x t e Eθ x θ, foi possível determinar 

a proximidade com os tipos de escoamentos (fluxo pistão, mistura completa e fluxo 
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disperso), por meio de análise comparativa com as curvas ilustradas na Figura 6, 

propostas por Levenspiel (2000). 

Figura 6 - Propriedade das curvas E, F e Eθ, para fluxo pistão, mistura completa e 
fluxo disperso. 

 
Fonte: Adaptado de Levenspiel (2000). 

A fim de realizar uma análise mais minuciosa sobre o comportamento 

hidrodinâmico do FBP, foram calculados os parâmetros, apresentados na Tabela 7. 
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Os respectivos procedimentos de inoculação e características da biomassa 

utilizada nas Fases I e III serão abordados no tópico 4.6, adiante.  

Durante a operação, em alguns momentos foram realizadas alterações na 

vazão, a fim de favorecer a aderência da biomassa e a remoção de nitrogênio por via 

Anammox. Essas alterações, serão melhores discutidas no tópico 4.5. Na Tabela 8, 

podem ser visualizados os principais parâmetros operacionais em cada uma das 3 

fases. 

Tabela 8 – Parâmetros operacionais do FBP. 

Parâmetro Fase I   Fase II   Fase III 

Tempo (dias) 1 - 59   60 - 113 114 - 224   225 - 245 246 - 266 267-306 

Vazão (L.d-1) 33,1   33,1 22,1   22,1 33,1 22,1 

CVN (kgN.m-3.d-1) 1,5   1,5 1,0   1,0 1,5 1,0 

TAS (m3.m-2.d-1) 10,4   10,4 6,9   6,9 10,4 6,9 

TDH teórico (h) 1   1 1,4   1,4 1 1,4 

É importante ressaltar que em nenhum momento a concentração de 

amônia e a nitrito foram alteradas, permanecendo durante todo o período de operação 

iguais a 30 mgN-NH4+.L-1 e 30 N-NO2-.L-1. Essa concentração de NT foi escolhida, por 

ser mais próxima à encontrada no esgoto doméstico (SACHETTO et al., 2019). 

O reator foi operado em temperatura ambiente, a qual foi monitorada com 

auxílio de um termômetro digital da marca texto e modelo 174H, e registrada a cada 

15 minutos. O pH foi monitorado na entrada e na saída do reator, sendo o valor 

desejável de modo a favorecer as bactérias Anammox, aproximadamente 7,5. Quanto 

à alcalinidade, procurou-se reproduzir a encontrada nos esgotos domésticos, próximo 

a 140 mgCaCO3.L-1. 

O oxigênio dissolvido (OD) foi monitorado no afluente e efluente do reator 

com auxílio de um oxímetro da marca YSI e modelo 95/25 FT.  intentando-se manter 

este parâmetro abaixo de 1 mgO2.L-1, era inserido gás nitrogênio na fase líquida e no 

head space dos reservatórios R1, R2 e de água desclorada a cada troca de substrato 

e/ou manutenção. 

O reator foi mantido coberto por um plástico escuro a fim de evitar a 

incidência de luz e o crescimento de seres fotossintetizantes. Além disso foram 
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procedimento de inoculação, em que são mostrados os recipientes com os 60 mini-

BioBobs® submergidos no lodo e os 20 mini-BioBobs® saturados em o efluente 

sintético. 

Figura 8 - Inoculação do FBP na Fase I. 

 

A inoculação foi realizada do fundo para o topo de cada um dos três 

compartimentos, inserindo-se primeiramente os 40 mini-BioBobs® saturados com o 

efluente sintético e, em seguida os outros 60 contendo o lodo. Ao final da inoculação, 

o lodo (formado principalmente de grânulos) que não se aderiram à espuma foram 

adicionados à parte superior do compartimento correspondente. Esse procedimento 

levou a algumas dificuldades operacionais, que serão melhor discutidos no tópico 

5.4.5.2. 

4.6.2 Fase II 

Esta fase foi delimitada por uma remoção da biomassa que não se 

encontrava aderida aos mini-BioBobs®. Nenhum inóculo foi adicionado. 

4.6.3 Fase III 

Nesta fase foi adicionando um lodo mais ativo ao reator, como o reator 

estava em funcionamento, o procedimento de inoculação limitou-se a adicionar 200 

mL deste lodo na parte superior do primeiro compartimento. 

Este lodo continha 76.000 mgSST.L-1 e 69.800 mgSSV.L-1, sendo a fração 

dos voláteis (mgSSV/mgSST) igual a 91%. No entanto, a atividade microbiológica do 

lodo era desconhecida. 
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Figura 9 - Pontos de amostragem ao longo do FBP. 

 

Para as amostras do afluente e efluente, foram realizadas as seguintes 

análises: nitrogênio amoniacal (NH4+-N), nitrito (NO2--N), nitrato (NO3--N), alcalinidade, 

pH e OD. Quanto as amostras do perfil do reator, foram analisados: nitrogênio 

amoniacal (NH4+-N), nitrito (NO2--N) e nitrato (NO3--N). As amostras do afluente e 

efluente também foram filtradas com filtro de porosidade igual a 0.45 μm a fim de 

remover possíveis interferentes suspensos na massa líquida, visto que a maior parte 

das metodologias de análises são colorimétricas. 

As análises foram realizadas, imediatamente após a coleta, no Laboratório 

de Saneamento (LABSAN) da Faculdade de Engenharia Civil, Arquitetura e 

Urbanismo (FEC) da Unicamp, e as metodologias foram, quase em sua totalidade, 

baseadas no Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA 

et al., 2012). 

Para a análise de nitrato, foi desenvolvido e avaliado um procedimento 

analítico, uma vez que as concentrações de nitrito nas amostras do reator geravam 

interferência na quantificação do íon nitrato quando utilizada a metodologia 4500 – 

Entrada

Saída

C1.2
C1.3
C1.4
C1.5

C2.2

C3.2
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5.1.3 Índice de Vazios 

O volume de água adicionado na proveta, o volume final após inserir o 

material, o volume de água deslocado, o índice de vazios e o volume unitário de cada 

um dos materiais são mostrados na Tabela 12. 

Tabela 12 - Índice de vazios e volume unitário. 

Material 
Vol água 

adicionado 
(mL) 

Vol água 
final  
(mL) 

Vol água 
deslocado 

(mL) 

Índice de 
vazios 

(%) 

Volume unitário 
(mL/unidade) 

mini-BioBob® 
completo** 

700 825 125 84,8 1,25 

Anéis 750 795 45 94,3 0,45 

Espuma 750 775 25 96,8 0,25 

**Com ar residual 

É importante destacar que o volume de água deslocado no teste realizado 

para os mini-BioBobs® completos, sofreu interferência da incapacidade de remover 

eficientemente o ar residual contido dentro da espuma, devido à incompressibilidade 

do material como um todo, uma vez que o anel plástico poderia romper. Assim, 

considerando o volume unitário do mini-Biobob® completo igual a 0,70 (soma 

referente ao dos anéis e das espumas), foi possível determinar indiretamente o índice 

de vazios, sendo o mesmo igual a 95,2%. 

Conforme apresentado na Tabela 6, a ocupação volumétrica de cada 

compartimento por meio suporte é igual a 46%. No entanto, como 95,2% do 

compartimento é constituído de vazios, é possível concluir que os mini-BioBobs® só 

ocupam, de fato, cerca de 2,3 % do volume de cada compartimento.  Este resultado 

demostra a elevada porosidade do material do suporte e, portanto, a elevada área 

específica na parte interna das espumas para o desenvolvimento do biofilme. 

Este dado é muito utilizado para determinação no nível de compactação e porosidade 

de solos (OTHMAN; MARTO, 2017; RIBEIRO et al., 2007). No entanto, foi utilizado de 

forma análoga para os compartimentos do reator preenchidos com os mini-BioBobs®. 

Machdar (2016) realizou o teste de índice de vazios para um reator de 

biofilme de leito móvel (conhecido como MBBR, do inglês moving bed biofilm reactor), 

de volume útil igual a 10 L, sendo que deste, 40% foi preenchido por plástico 
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É possível perceber nas curvas das Figuras 10 e 11 o efeito de cauda 

alongada após a formação do pico, devido a um lento decaimento do traçador em 

função do tempo. Este efeito pode ter ocorrido devido a difusão do NaCl em zonas 

mortas formadas ao logo do reator (a detecção de zonas mortas no FBP será melhor 

discutida adiante), culminando na lenta liberação do traçador. 

  Fia et al. (2016), realizaram o ensaio em dois reatores UASB e em um 

Filtro Biológico Aerado Submerso, utilizando cloreto de lítio (LiCl) como traçador, e 

também observaram o efeito de cauda. Os autores atribuíram este efeito à difusão do 

traçador em zonas mortas.  

O efeito de calda alongada observado para o FBP pode ter ocorrido ainda, 

devido à difusão do traçador para dentro das espumas. Kreutz et al. (2018), também 

observaram este fenômeno ao realizar o teste em um Reator Anaeróbio de Leito Fixo, 

utilizando argila expandida como meio suporte. Os autores ressaltaram que, antes da 

introdução do traçador, o meio suporte poroso encontra-se encharcado de água. À 
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medida que a solução com o traçador entra em contato com a superfície do material, 

é estabelecido um gradiente de fora para dentro do mesmo. Após a passagem do 

pulso, a concentração do traçador na corrente de água tende a ficar menor do que 

dentro dos poros, estabelecendo-se o gradiente agora no sentido oposto. Dessa 

forma, há a liberação mais lenta do restante do traçador, representado graficamente 

por esta cauda alongada após o pico. 

Com relação ao tipo de escoamento, ao realizar a análise gráfica 

comparativa entre as curvas das Figura 13a e 11b, obtidas para o FBP, e a Figura 6, 

sugerida por Levenspiel (2000), pode-se perceber que o comportamento 

hidrodinâmico assemelhou-se mais ao fluxo pistonado. De forma mais detalhada, 

observou-se que na curva F (Figura 13a) a recuperação do traçador foi relativamente 

baixa até próximo ao TDHobservado, quando aumentou abruptamente com a passagem 

do pulso e, posteriormente, tornou-se relativamente constante, devido à saída mais 

lenta do traçador (conforme comentado acima). Já nas curvas E (Figura 13a) e Eθ 

(Figura 13b), observou-se a formação de um pico, com máximos  no TDHobservado  e 

em 1, respectivamente, assemelhando-se bastante às representações gráficas do 

fluxo pistonado (Figura 6). 

Alguns outros parâmetros importantes para auxiliar a análise do 

comportamento hidrodinâmico do FBP, são mostrados na Tabela 13. As equações 

para o cálculo e as possíveis interpretações para os resultados estão na Tabela 7. 

Tabela 13 - Parâmetros para avaliação da performance hidráulica do reator. 

Parâmetro  

Eficiência volumétrica (λ) 0,43 

Índice de 
curtos-circuitos (ψ) 0,1 

Recuperação do traçador 
(%) 

114,8 

Índice de dispersão de 

Morril (IDM) 

3,2 
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 De acordo com os resultados da Tabela 13, foi possível observar a partir da 

eficiência volumétrica (λ) que nem todo volume útil do reator está sendo de fato 

utilizado para o tratamento devido a formação de zonas mortas e curtos-circuitos. 

Estes resultados foram corroborados pelo índice de curto-circuito (Angeloudis et al. 

(2015) explicam que a presença de curtos-circuitos faz com que o efluente passe mais 

rapidamente do que o previsto (TDHteórico) pelo reator, influenciando, assim na 

eficiência de degradação do mesmo. Já as zonas mortas podem ser responsáveis 

pelos curtos-circuitos, uma vez que são formadas zonas de estagnação que ocupam 

parte do volume do reator. Além disto, nestes locais de estagnação, podem ficar 

retidas partículas, patógenos e substâncias por um período maior que o THDteórico.  

O cálculo do índice de curtos-circuitos (ψ) corroborou a existência de zonas 

mortas e curtos-circuitos no FBP, uma vez que seu valor distanciou bastante de 1. A 

presença desde fatores no reator, podem ter sido responsáveis pelo adiantamento do 

pico, como pode ser observado na Figura 12 e, consequentemente, pelo menor 

TDHobservado. Como já referenciado acima, Fia et al. (2016) além da formação de cauda 

alongada, semelhantemente a esta pesquisa, também observaram o adiantamento do 

pico, e, consequentemente, reportaram TDHobservado menor que o TDHteórico. Os 

autores atribuíram este fato à presença de zonas mortas e curtos-circuitos. 

Toda a massa de traçador injetado no reator foi recuperada, no entanto, o 

valor encontrado foi superior a 100%. Costa et al. (2019) realizaram o ensaio 

hidrodinâmico usando LiCl como traçador em três sistemas alagados construídos de 

escoamento horizontal subsuperficial (SACs-EHSS) em escala piloto, com volumes 

iguais a 0,40 m3 e THDteórico igual a 2,8 dias. Os autores também observaram em 

alguns ensaios a recuperação do traçador maior do que 100% e atribuíram isto ao fato 

de que, como as amostras são coletadas de tempos em tempos e não de forma 

contínua, é assumido que não há variação do traçador durante os intervalos de coleta. 

No entanto, eventuais picos de concentração que duram menos que o intervalo entre 

as coletas, são extrapolados para todo o período, resultando em superestimativa da 

concentração do traçador no tempo. Dessa forma, suspeita-se que isto possa ter 

ocorrido no ensaio do FBP, uma vez que as amostragens foram feitas de 2 em 2 

minutos, porém o tempo de coleta foi de cerca de 1:20 min. 

Com relação ao Índice de Dispersão de Morril, é possível observar pelo 

resultado mais próximo a 1, uma maior semelhança do escoamento com o fluxo 





91 
 

A partir destes resultados, foi possível concluir que a presença de zonas 

mortas e curtos-circuitos influenciaram a detecção do TDHobservado, o qual foi cerca de 

57% menor que o TDHteórico. Acredita-se, que parte deste resultado esteja associado 

à forma de distribuição do afluente no FBP, a qual foi realizada de forma pontual a 

partir do tudo de entrada, como ilustrado na Figura 15. Outras formas de distribuição 

foram avaliadas para serem empregadas no FBP, no entanto, nenhuma delas haviam 

se demonstrado viáveis e, por esse motivo, optou-se por operar o reator com esta 

forma de distribuição. 

Figura 15 - Distribuição do afluente no FBP com vista (a) em planta e (b) e frontal. 

 

Machdar (2016) realizou o teste hidrodinâmico em um FBP testando duas 

configurações de espumas envolvidas por material plástico cilíndrico, bastante 

semelhantes ao mini-BioBob® utilizado nesta pesquisa. O reator possuía 200 cm de 

altura e diâmetro interno igual a 10 cm. Ambos os meios suportes avaliados possuíam 

30 mm de diâmetro e 30 mm de altura. O teste foi realizado sem a presença de 

biomassa, utilizando NaCl como traçador e avaliando 3 TDH teóricos diferentes: 30, 

60 e 90 minutos. Os resultados foram muito semelhantes ao desta pesquisa, foi 

observado adiantamento do pico, e TDHobservado variando entre 36 a 69% menores do 

que o TDHteórico, para os dois meios suportes e para os diferentes TDHteórico avaliados. 

Também foram identificadas as presenças de curtos-circuitos e zonas mortas. Os 

autores atribuíram estes resultados à forma inadequada de distribuição do afluente 

(apesar de não terem especificado qual foi utilizada). 
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Tabela 14 - pH médio afluente e efluente ao FBP. 

  pH Entrada  pH Saída 

Fase I 7,6 ± 0,1 7,4 ± 0,2 
Fase II 7,8 ± 0,2 7,4 ± 0,2 
Fase III 7,8 ± 0,1 7,4 ± 0,1 
Média  7,8 ± 0,2 7,4 ± 0,2 

 

5.3.2 Alcalinidade 

Os valores da alcalinidade monitorada no afluente e efluente ao reator 

estão representados na Figura 17 – Alcalinidade monitorada no afluente e efluente do 

FBP. As médias de cada uma das 3 etapas e do período total de operação, podem 

ser observadas na  

 

 

Tabela 15. Conforme observado no tópico 4.5, buscou-se reproduzir nesta 

pesquisa a faixa de alcalinidade mais próxima à encontrada no esgoto doméstico, a 

qual, segundo Von Sperling (2002), varia de 110-170 mgCaCO3.L-1, com valor médio 

igual a 140 mgCaCO3.L-1. 

Figura 17 – Alcalinidade monitorada no afluente e efluente do FBP. 
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Tabela 15 - Alcalinidade média afluente e efluente ao reator. 

  Alcalinidade Afluente 
(mgCaCO3.L-1) 

Alcalinidade Efluente  
(mgCaCO3.L-1) 

Fase I 106,0 ± 7,5 94,3 ± 9,1 

Fase II 146,7 ± 24,6 126,3 ± 19,9 

Fase II* 157,6 ± 15,0 133,5 ± 16,3 

Fase III 162,5 ± 18,9 134,0 ± 14,5 

Média  146,0 ± 27,9 123,9 ± 21,3 
*Fase II a partir do aumento da alcalinidade após o 85º dia de operação 

 

É possível observar que durante toda a Fase I e parte da Fase II (até o dia 

84 de operação) o valor da alcalinidade manteve-se abaixo da faixa de trabalho 

desejada (110 a 170 mgCaCO3.L-1), com média igual a 107,5 ± 6,8 mgCaCO3.L-1 para 

o afluente e 97,2 ± 8,2 mgCaCO3.L-1 para o efluente. A partir do 85º dia de operação, 

a dosagem de bicarbonato de sódio (NaHCO3), composto utilizado para conferir 

alcalinidade ao substrato sintético, foi ajustada a fim de elevar a alcalinidade para a 

faixa de trabalho desejada. Conforme é possível observar pelo gráfico da Figura 17, e 

valores médios mostrados na  

 

 

Tabela 15, o valor da alcalinidade permaneceu dentro da faixa de trabalho 

desejada, próximo a 140 mgCaCO3.L-1.  

No entanto, é importante ressaltar, que durante todo o tempo de operação, 

a alcalinidade apresentou bastante variação, como pode ser observados pelos 

elevados desvios padrões ( 

 

 

Tabela 15). Uma possível explicação para este fato, seria que em alguns 

preparos do efluente sintético ocorriam um pouco de precipitação. Além disso, em 

alguns preparos, também acontecia de uma pequena parte do bicarbonato não se 

dissolver completamente.  
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Ainda, é possível observar na  

 

 

Tabela 15, que a alcalinidade efluente foi menor do que a afluente. Este 

fato pode ser atribuído ao fato das bactérias anammox, utilizarem a alcalinidade como 

aceptor de elétrons, conforme mostrado na Equação 10. Além disso, como comentado 

no tópico 3.3.1.1, no processo de nitritação (BOA) também há consumo de 

alcalinidade (7,1 mgCaCO3.L-1 para cada mol de N-NH4+ oxidado). Pelo balanço de 

massa apresentado na Tabela 18 , é possível perceber que mesmo em menores 

proporções, esta rota metabólica também esteve presente durante a operação do 

FBP.  

5.3.3 Oxigênio dissolvido (OD) 

O gráfico representado na  

 

Figura 18 e as médias apresentadas na Tabela 13, são referentes às 

medições realizadas no efluente antes e após sua percolação no reator. A coleta do 

substrato afluente foi realizada desconectando-se uma parte da tubulação anterior ao 

reator e, utilizando-se um béquer coletava-se por gotejamento aproximadamente 50 

mL do substrato afluente ao reator para então inserir o eletrodo do oxímetro e fazer a 

leitura. O mesmo procedimento foi realizado para a coleta do substrato na saída do 

reator. No entanto, esta forma de coleta e análise vai de encontro às recomendadas 

na metodologia 4500-O G em APHA et al. (2012), na qual é especificada que a coleta 

deve conferir ao líquido o mínimo de turbulência e exposição ao ar possível, a fim de 

não alterar a concentração de OD na amostra. Dessa forma, estes valores foram 

monitorados apenas como um auxílio sobre a presença da maior ou menor presença 

de OD no reator.  
 

Figura 18 – Concentrações de oxigênio dissolvido monitoradas no afluente e efluente 
do FBP. 
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Tabela 16 - Oxigênio dissolvido médio do substrato afluente e efluente ao FBP. 

  OD Afluente 

(mgO2.L-1)  
OD Efluente 

(mgO2.L-1)   

Fase I 3,4 ± 1,3 4,7 ± 0,8 
Fase II 3,1 ± 0,6 3,8 ± 0,6 
Fase III 1,5 ± 0,3 1,7 ± 0,9 
Média  2,6 ± 1,1 3,2 ± 1,4 

 

Embora, nos dados apresentados acima estejam embutidos erros 

analíticos, é possível perceber de um modo geral, que na Fase I houve um controle 

menos efetivo do OD. No entanto, com o tempo de operação o OD foi sendo melhor 

controlado, como é possível observar pela diminuição dos valores médios a cada fase 

operacional (Tabela 17). Na Fase III é possível perceber uma redução na 

concentração de OD e os valores ficaram mais próximos a 1,0.  

Uma forma utilizada para monitorar a entrada de OD no reator, foi por meio 

da medição diretamente nos reservatórios R1 e R2 e no reservatório de água 

desclorada. Ao abrir estes reservatórios para reposição, era realizada a leitura do OD 

no líquido remanescente. Após o preenchimento e redução da concentração de OD 
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com auxílio do gás nitrogênio, uma nova medição era realizada. Foi possível observar 

pelos dados obtidos que quanto maior o tempo entre as reposições, maiores eram as 

concentrações de OD nos reservatórios antes de preenchê-los.   

Este monitoramento foi muito importante para nortear sobre a concentração 

de OD que de fato ia para o reator. Nos primeiros 3 meses de operação, mesmo que 

nos dias de reposição de substrato nos reservatórios, o OD fosse reduzido para 

valores menores ou bem próximos a 1 mgO2.L-1, notava-se quem em cerca de dois ou 

três dias o OD, principalmente no reservatório de água desclorada, o qual contribuía 

com a maior parte da vazão, assumia valores entre 3 e 5 mgO2.L-1. Estes valores são 

considerados altos quando se trabalha com bactérias anammox, podendo levar à 

inibição do processo (JIN et al. 2012), além de favorecer o desenvolvimento de 

bactérias nitrificantes (MIAO et al. 2016). O elevado aporte de OD de fato resultou no 

acúmulo de nitrato no FBP e será melhor discutido no tópico 5.4. 

Afim de buscar melhor controle do OD no sistema, a partir do 112º dia de 

operação, foi conectado no headspace de todos os reservatórios, uma vazão baixa de 

gás nitrogênio. Essa estratégia, proporcionou a manutenção da concentração de OD 

abaixo de aproximadamente 0,5 mgO2.L-1 no reservatório de 100 L água desclorada 

e abaixo de 0,3 mgO2.L-1 nos reservatórios de 20L de substratos. A partir do gráfico 

da  

 

Figura 18, é possível observar a redução na concentração de OD próximo 

ao 110º dia de operação. Com exceção dos dias em que ocorreram problemas 

operacionais por falta de gás nitrogênio, acredita-se que a partir do 112° dia de 

operação, o oxigênio dissolvido foi, de modo geral, bem controlado no sistema. 

Ainda, na Fase III, houve uma adequação no equipamento de medição de 

OD e as leituras ficaram mais precisas e resultaram em valores menores do que antes 

desse procedimento. O que pode ser observado no gráfico da  

 

Figura 18, pela redução nas concentrações de OD. 
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5.3.4 Temperatura                                                                                                                         

A temperatura ambiente foi monitorada durante a operação do reator, e os 

valores médios referentes às 3 fases são mostrados na Tabela 17. Observa-se, 

portanto, que as temperaturas ambientes médias nas 3 fases foram próximas. Além 

disso, durante todo o período de operação o FBP trabalhou em temperatura ambiente 

média igual a aproximadamente 26ºC.  

As menores temperaturas ambientes foram observadas na Fase I em julho 

(referente ao 23° ao 54º dia de operação), mês de inverno no Brasil, em que o reator 

trabalhou, em média, a 23,9ºC. Já as maiores temperaturas registradas ocorreram 

durante a Fase III no mês de fevereiro (referente ao 239° ao 266º dia de operação), 

estação de verão no Brasil, em que o reator trabalhou, em média, a 28,2°C. No 

entanto, a amplitude térmica entre esses meses foi de apenas 5º C e tiveram uma 

curta duração e, devido a isto, podem não ter afetado significativamente o 

desempenho do FBP. 

Tabela 17 – Média da temperatura ambiente em cada fase de operação. 

       Temperatura (ºC) 

Fase I 24,1 ± 1,9 

Fase II 26,2 ± 2,5 

Fase III 26,8 ± 1,8 

Média 25,9 ± 2,4 
 

Embora o bom desempenho das bactérias anammox seja frequentemente 

associado a temperaturas mais elevadas (normalmente entre 30-38ºC), optou-se por 

operar o FBP em temperatura ambiente, a qual em média, foi um pouco mais baixa 

que a faixa considerada ideal para as bactérias anammox (Tabela 17). A operação de 

reatores sem controle de temperatura tem como vantagem a redução dos gastos com 

energia e equipamentos, o que é relevante principalmente para pesquisas realizadas 

em países em desenvolvimento, como é o caso do Brasil (Wang et al., 2019).  

Fernandes et al. (2018), estudaram a influência de temperaturas 

moderadas, típicas de países tropicais, na remoção de nitrogênio pelo processo 

Anammox em um RBS de volume igual a 2 L, tratando efluente real doméstico 

anaeróbio pré-tratado, o qual possuía, em média, 109 mgDQO.L−1, 38,4 mgN-NH4+.L−1 
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No gráfico da Figura 19b são mostradas as Cargas de Remoção de 

Nitrogênio (CRN), e de aplicação de Nitrogênio (CAN) e as Eficiências de Remoção 

de Nitrogênio (ERN) obtidas durante todo o período de operação. É interessante 

observar que, no gráfico da Figura 19a, os valores encontram-se muito instáveis 

conferindo um certo desconforto visual e dificuldade de interpretação. Nos gráficos em 

que o processo Anammox atinge uma estabilidade, os pontos seguem uma certa 

linearidade, deixando a figura com um aspecto menos “poluído”, o que auxilia a 

interpretação do mesmo (AUGUSTO; CAMILOTI; SOUZA, 2018). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 19 – (a) Concentrações nitrogênio afluentes e efluentes ao FBP; (b) TRN, CVN 
e ERN, para as 3 fases de operação do FBP.  
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O balanço de massa, apresentado na Tabela 18, foi calculado atribuindo-

se toda a remoção de nitrogênio total do reator ao processo Anammox, uma vez que 

como não havia o aporte de carbono orgânico, não poderia haver remoção 

significativa por desnitrificação. Também não foi considerado no cálculo, a produção 

de nitrito pelas BOAs. A partir do cálculo do balanço de massa foi possível ter uma 

perspectiva dos principais processos envolvidos no FBP. Para os cálculos foram 

consideradas as equações 2, 3 e 10. 
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Tabela 18 - Balanço de massa com os valores de remoção médios das 3 fases 
operacionais. 

 

O tempo total de operação do FBP foi de 306 dias. Neste período, 

alterações em relação à biomassa presente no reator, demarcaram o período 

operacional total em 3 fases: Fase I (dia 1 ao 59), Fase II (dia 60 ao 224) e Fase III 

(dia 225 ao 306). Além disso, foram realizadas algumas alterações hidráulicas ao 

longo do período operacional, as quais são mostradas na Tabela 8 (tópico 4.5). A 

seguir serão discutidas separadamente os principais resultados de cada uma das 3 

fases. 

5.4.1 Fase I  

Logo após a inoculação do reator, foi observado consumo de amônia (3,2 

± 0,6) e nitrito (5,4 ± 4,2), além de produção de nitrato (6,8 ± 3,5). No entanto, foi 

possível perceber pelo cálculo do balanço de massa, que já nos primeiros dias, havia 

a presença do processo de nitratação, uma vez que houve um consumo maior de 

nitrito e maior produção de nitrato do que a proporção estequiométrica do processo 

Anammox estabelecida por Strous et al., (1998) ( NH4+ : NO2-:NO3-; 1:1,32:0,26. Além 

disso, destaca - se, que no efluente sintético não havia presença de carbono orgânico 

e, portanto, a diminuição do nitrito não poderia ser atribuída à desnitrificação. 

Com relação à remoção de nitrogênio pelo processo Anammox na Fase I, 

é possível observar pelo gráfico da Figura 19b, uma grande variação na eficiência do 

reator. Até o 7º dia de operação, o reator apresentou eficiência de remoção pelo 

processo Anammox de aproximadamente 3%, sendo que no 19° a eficiência já havia 

aumentado para 25%, evidenciando o potencial de desenvolvimento das bactérias 

anammox neste período. No entanto, neste mesmo dia após preenchimento dos 

Fase I 5,3 ± 2,0 3,1 ± 2,3 2,1 ± 2,0 16,7 ± 5,5 4,1 ± 3,0 12,5 ± 4,8 14,6 ± 5,3 0,8 ± 0,6 13,8 ± 5,5

Fase II 4,0 ± 2,8 2,1 ± 1,6 1,8 ± 2,5 14,6 ± 4,5 2,8 ± 2,1 11,8 ± 4,8 13,6 ± 5,9 0,6 ± 0,4 13,0 ± 6,0

Fase III 11,2 ± 5,3 8,6 ± 5,5 2,6 ± 1,5 23,6 ± 6,3 11,4 ± 7,3 12,2 ± 2,8 14,8 ± 3,7 2,2 ± 1,4 12,6 ± 4,6
* (Concentração afluente - Concentração efluente)
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(mgN.L-1)

BON   

(mgN.L-1)

NO3
-

Δ NO2
- *
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-

Produção 

(mgN.L-1)
Δ NH4

+ *
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BOA   
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NH4
+
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reservatórios, um problema técnico impossibilitou a redução do OD no sistema e, 

devido a isto, no 20º dia de operação a eficiência caiu para 2,3%.  

Já no 21° dia, embora o OD ainda estivesse em concentrações mais 

elevadas do que a faixa ideal de trabalho das bactérias anammox, a eficiência 

aumentou rapidamente para cerca de 27% e permaneceu assim até o 26º dia de 

operação, quando voltou a cair bruscamente para 0.8%, devido a uma nova 

sobrecarga de OD. No 33º dia de operação, o OD já encontrava-se mais reduzido e a 

eficiência aumentou para cerca de 17%, como pode ser observado pela Figura 19b.  

Até o fim da Fase I (59° dia de operação), a eficiência continuou variando 

bastante, no entanto, de forma menos abrupta e sem relação à sobrecargas de OD. 

Apesar do controle, após os problemas operacionais mencionados, o reator não 

recuperou a eficiência obtida nos primeiros dias de operação. Se considerado o 

período pós problemas operacionais até o fim da Fase I (do 33° ao 59° dia) a eficiência 

média de remoção de nitrogênio no FBP foi igual a 14,1 ± 5,3% o que corresponde a 

uma taxa de remoção de nitrogênio igual a 0,20 ± 0,08 kgN.m-3mini-BioBob®.d-1. 

Além da perda de eficiência atribuída aos problemas operacionais, 

acredita-se, ainda, que a instabilidade e perda de eficiência observada no fim da Fase 

I, também esteja associada à inibição das bactérias anammox pela elevada 

concentração de OD presente no afluente neste período (conforme comentado no 

tópico 5.3.3) (MAO et al., 2017). Além disto, a intensificação da concentração de 

nitrato neste período, evidenciou a nitratação como rota metabólica dominante no 

reator. Consequentemente, a abundância de BON no reator, pode também ter 

contribuído para a inibição das bactérias anammox pela competição por nitrito (WANG 

et al., 2015). 

A partir do gráfico Box-Plot da Figura 20, é possível observar o 

estabelecimento do processo de nitratação no reator na Fase I. Durante esta fase, as 

concentrações de nitrito e nitrato variaram bastante no efluente, aproximadamente de 

6 a 20 mgN-NO2-.L-1 e de 9 a 23 mgN-NO3-.L-1. Esta intensa variação pode estar 

associada à própria instabilidade no estabelecimento do processo de nitratação, o 

qual intentava-se suprimir durante a operação. No entanto, as BON se estabeleceram 

no FBP o que foi corroborado pelo balanço de massa apresentado na Tabela 18, na 

qual é possível observar que dos 14,6 mgN-NO3-.L-1 produzidos, em média, na Fase 

I, apenas 0,8 mgN-NO3-.L-1 foi realizado por via Anammox. 
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Figura 20 - Box-Plot das concentrações de nitrogênio monitoradas durante a Fase I. 

 

Guillén et al. (2015a), reportaram resultados semelhantes nos primeiros 

meses de operação de dois FBP preenchidos com espuma de poliuretano. Ambos os 

reatores possuíam volume útil igual a 1,28 L e foram inoculados com lodo anammox 

ativo e uma pequena quantidade de lodos ativados, sendo que um foi operado a 20°C 

(reator 1) e o outro a 30ºC (reator 2).  Os reatores foram alimentados com efluente 

sintético contendo aproximadamente 50 mgN-NH4+.L-1, 50 N-NO2-.L-1 e CVN de 

aproximadamente 1,1 kgN.m-3.d-1. Semelhantemente a esta pesquisa, o aparato 

experimental era composto por 2 reservatórios menores de substrato (um rico em 

amônia e outro rico em nitrito), e um reservatório maior de água destilada que 

contribuía em maior proporção para a diluição do afluente. Os autores reportaram que 

a remoção de nitrogênio pelas bactérias anammox se mostrou instável até o 49° dia 

de operação, e atribuíram este fato à inibição pela presença de OD, uma vez que, do 

início da operação até esta data, OD não estava sendo reduzido eficientemente. 

Associado a isto, os autores também observaram predominância do processo de 

nitratação nos reatores, devido às elevadas concentrações de nitrato no efluente dos 

reatores 1 e 2, as quais atingiram neste período valores iguais a 46 ± 3 mgN-NO3-.L-1 

e 43 ± 2 mgN-NO3-.L-1, respectivamente. Desse modo, foram acoplados aos 

reservatórios de substratos e água destilada sistemas de captura de oxigênio 

(scavenger) e também começaram a aspergir N2 no reservatório de água destilada. 

Após essas medidas, a concentração média de OD no efluente foi estabilizada em 1,1 
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± 0,2 mgO2.L-1 e a atividade anammox começou a aumentar proporcionando bons 

resultados ao estudo.  

Embora nesta pesquisa, o sistema scavenger tenha sido instalado desde o 

início da operação, sua presença não foi suficiente para reduzir os níveis de OD 

durante a Fase I, quanto na referida pesquisa de Guillén et al. (2015a). Além disso, a 

solução de sulfeto de sódio e cloreto de cobalto, oxidava-se rapidamente, devido às 

maiores concentrações de OD nos reservatórios nesse período. Na pesquisa de 

Guillén et al. (2015a), o sucesso na redução das concentrações de OD, foi decorrente 

da associação entre a efetiva redução de OD no afluente e o sistema scavenger, 

sendo este último utilizado mais como uma ferramenta de auxílio à manutenção dos 

menores níveis de OD. 

Alguns estudos reportaram estabelecimento do processo de nitritação 

durante operação de reatores que almejavam o desenvolvimento da biomassa 

anammox e remoção de nitrogênio principalmente por esta via metabólica. Nestes 

estudos, podem ser observadas diferentes estratégias para supressão das BON e 

consequentemente redução da concentração de nitrato no efluente final, como: adição 

de diferentes doses de hidroxilamina ao afluente e controle da idade do lodo (WANG 

et al., 2015), aeração intermitente (MIAO et al., 2016), reinoculação do reator com 

biomassa desprovida de BON (JOSS et al., 2011); controle do oxigênio dissolvido no 

sistema (AUGUSTO; CAMILOTI; SOUZA, 2018; MIAO et al., 2016).  

5.4.2 Fase II 

Esta fase teve início no 60º dia de operação e foi demarcado por uma 

abertura do reator para remoção da biomassa granular excedente que não se 

encontrava aderida aos mini-BioBobs®. Na inoculação realizada no início da Fase I, 

foi utilizado um lodo bastante granular (Figura 21a). Após o molhamento das espumas 

(procedimento abordado no tópico 4.6), a parte do lodo remanescente que era 

formado principalmente por grânulos, foi despejado por cima de cada um dos três 

compartimentos. No entanto, grande parte destes grânulos não se aderiram às 

espumas do meio suporte e ficaram presos entre os mini-BioBobs® ou aderidos na 

parede do reator (Figura 21b).  

Com a alimentação do reator, a biomassa excedente aumentou seu 

volume, potencializando a formação de zonas de estagnação (abordadas no tópico 
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5.2) e acumulação de precipitados do afluente, principalmente no primeiro 

compartimento (Figura 21c). Além disso, uma das propostas da pesquisa era a 

avaliação do mini-BioBob® como meio suporte para o desenvolvimento da biomassa 

aderida, principalmente em seus interstícios. Embora no fim da Fase I a eficiência de 

remoção de nitrogênio estivesse mais baixa, suspeitava-se que a maior parte da 

mesma estivesse vindo dos grânulos excedentes e não da biomassa aderida à 

espuma. Assim, a partir dessas considerações, optou-se por remover a biomassa 

excedente (Figura 21d). 

Após a remoção da biomassa excedente, o reator apresentou uma queda 

brusca na eficiência de remoção de nitrogênio, de cerca de 14 para 2% no 61° de 

operação (Figura 19b). Essa queda já era esperada, uma vez que o reator precisou 

ser aberto, a alimentação precisou ser interrompida e, além disso, foi removida uma 

quantidade considerável de biomassa. 

No decorrer desta fase, foi observada uma queda de eficiência em relação 

a Fase I, confirmando a suspeita de que boa parte da remoção era proveniente dos 

grânulos excedentes. Do 60° ao 113° dia de operação a eficiência de remoção de 

nitrogênio variou bastante, sendo em média, igual a 6,4 ± 4,5 %. Devido a essa queda 

na eficiência, no dia 114° foi realizada uma redução da vazão do reator e, 

consequentemente, da carga de nitrogênio aplicada, como é possível observar na 

Figura 19b. Esta decisão foi tomada baseando-se em Guillén, et al. (2015a), na qual 

os autores trabalharam com uma menor vazão e carga de nitrogênio no start-up, a fim 

de favorecer o processo Anammox, em relação às BON. Esse baixo regime de 

alimentação, também foi adotado por Wang et al. (2019) durante a operação de um 

ABBR, a fim de favorecer às bactérias anammox na competição por nitrito com as 

BON durante o período de start-up. As demais condições operacionais após a 

mudança da vazão, podem ser visualizadas na Tabela 8 no tópico 4.5. 
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Conforme comentado no tópico 5.3.3, a partir do 112° dia de operação foi 

deixada uma vazão bem baixa de gás nitrogênio no headspace dos três reservatórios, 

o que contribuiu bastante para a manutenção da concentração de OD no afluente 

abaixo de 0,5 mgO2.L-1. Até o final da Fase II no 224° dia de operação, o reator foi 

operado nas condições descritas. No entanto, não foi observada uma melhora 

significativa na eficiência após as alterações, a qual continuou bastante instável 

(Figura 19b) e igual, em média, a 8,7 ± 6,0 %.  A taxa de remoção de nitrogênio média 

deste período até o fim da Fase II, foi igual a 0,10 ± 0,07 kgN.m-3mini-BioBob®.d-1. 

Quanto à atividade das bactérias BON, antes da presença do gás nitrogênio 

no headspace, a concentração média de nitrato no efluente final foi igual a 10,0 ± 3,2 

mgN-NO3-.L-1 (do início da Fase II até o 112° dia de operação ). No entanto, após esse 

procedimento, a concentração de nitrato aumentou, em média, para 20,7 ± 4,2 mgN-

NO3-.L-1  até o 147° dia de operação. Esse aumento não era esperado, visto que neste 

período houve um melhor controle do OD afluente. Deste dia até o fim da Fase II, a 

produção de nitrato reduziu um pouco apresentando concentração média, igual a 12,0 

± 3,4 mgN-NO3-.L-1. 

Na figura Figura 22, está representado o gráfico Box-Plot referente a Fase 

II. Semelhantemente à Fase I, é possível perceber a presença marcante do processo 

de nitratação por meio da elevada redução da concentração de nitrito e produção de 

nitrato, desproporcional ao consumo de amônia e, consequentemente, à 

estequiometria Anammox (Equação 10). A atividade das BON também foi constatada 

a partir do balanço de massa apresentado na Tabela 18, na qual é possível observar 

que dos 13,6 mgN-NO3-.L-1 produzidos, em média, na Fase II, apenas 0,6 mgN-NO3-

.L-1 foi por via Anammox.  
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Figura 22 – Box-Plot das concentrações de nitrogênio monitoradas durante a Fase II. 

 

5.4.3 Fase III 

O início desta fase (225° dia de operação) foi demarcado pela adição no 

FBP de inóculo anammox já ativo (Figura 23a). Conforme comentado no tópico 4.6.3, 

uma vez que o reator encontrava-se em operação, o inóculo foi adicionado apenas na 

parte superior do primeiro compartimento. Já nos primeiros de dias de operação, o 

reator deu uma resposta positiva pelo lodo adicionado, sendo a eficiência no 229° dia 

de operação igual a 71% correspondente a uma taxa de remoção de nitrogênio igual 

a 0,94 kgN.m-3mini-BioBob®.d-1, sendo estes os valores de remoção observados desde o 

início da operação.  

No entanto, como pode ser observado pelo gráfico da Figura 19b, com o 

decorrer da operação, a eficiência de remoção de nitrogênio foi reduzindo 

gradualmente.  Conforme mostrado na Tabela 8 (tópico 4.5), do 246º ao 266° dia de 

operação, a vazão foi aumentada para 33,1 L.d-1, que era a vazão de trabalho inicial 

proposta para o funcionamento do FBP. Essa decisão foi tomada para retirar o reator 

do período de baixa alimentação iniciado na Fase II, e disponibilizar uma maior carga 

de nitrogênio para as bactérias. Contudo, foi observado que o reator apresentou uma 

perda maior e mais rápida de eficiência neste período. Nesses 20 dias de operação 

com a vazão aumentada, o reator teve uma queda de eficiência na remoção de 

nitrogênio de, aproximadamente, 46 para 16%. Devido a isso, decidiu-se reduzir 

novamente a vazão para 22,1 L.d-1 no 266° dia de operação.  
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Acredita-se que essa perda de eficiência gradual observada na Fase III, 

esteja associada à forma da nova inoculação em conjunto com o aumento da vazão. 

Conforme é possível observar na Figura 23b, parte da biomassa se encontrava na 

parede do reator e sobre o meio suporte.  

Com o decorrer da operação e o aumento da vazão (entre o 246º ao 266° 

dia de operação), parte das bactérias foram arrastadas ao segundo e ao terceiro 

compartimento, como ilustrado na Figura 23a e Figura 23b e, provavelmente também, 

para fora do sistema. Deste modo, é possível que este fato tenha contribuído para a 

queda de eficiência de remoção do sistema ainda que, não tenha sido possível 

observar a perda de biomassa no recipiente de saída do reator a olho nu e que o FBP 

tenha alta idade do lodo.  

A partir do 263° dia de operação foi observada estabilização do processo 

Anammox no FBP. Deste dia até o final do período de operação (306° dia), a eficiência 

de remoção de nitrogênio foi igual a 18,0 ± 3,4%, correspondendo a uma taxa média 

de remoção de nitrogênio igual a 0,21 ± 0,06 kgN.m-3mini-BioBob®.d-1. 
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Assim como nas Fases I e II, também foi observada na Fase III a presença 

do processo de nitratação, como é possível visualizar no gráfico da Figura 24 pela 

acentuada produção de nitrato, muito além da quantidade inerente à estequiometria 

Anammox (Equação 10). Além disso, a partir do balanço de massa apresentado na 

Tabela 18, é possível observar que na Fase III foi produzido, em média, 14,8 mgN-

NO-3.L-1, sendo que destes, 2,2 mgN-NO3-.L-1 foi por via Anammox. A maior produção 

de nitrato nesta fase em comparação às Fases I e II, está relacionada à maior 

atividade das bactérias anammox presentes no lodo adicionado no início da Fase III. 

 

Figura 24 - Box-Plot das concentrações de nitrogênio monitoradas durante a Fase II. 

 

Ainda é possível perceber pelo balanço de massa (Tabela 18), a 

proximidade entre as concentrações médias de nitrato produzidas pelas BON nas três 

fases operacionais, o que demostra que, embora o OD fosse melhor controlado no 

decorrer da operação (principalmente próximo ao início da Fase II e durante a Fase 

III), as concentrações atingidas não foram suficientes para inibir o processo de 

nitrificação no FBP, o qual já encontrava-se estabelecido desde a Fase I. 

Foi realizada a análise estatística dos resultados de nitrogênio total do 

afluente e do efluente para as Fases I, II, e III. Em todas elas os testes indicaram a 

existência de diferenças significativas (p < 0,005), confirmando assim, a existência de 

remoção de nitrogênio pelas bactérias anammox no FBP.  
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De modo geral, considerando as três fases operacionais, foi possível 

perceber que na Fase I houveram muitas dificuldades operacionais que influenciaram 

negativamente o desenvolvimento das bactérias anammox, além, de não terem 

favorecido a competição entre das mesmas e as BON. E o final da Fase I, a eficiência 

média de remoção pelas anammox muito pequena, igual a 14,1 ± 5,3%.  

  Na Fase II acredita-se que a remoção dos grânulos foi necessária, no 

entanto, contribuiu para reduzir ainda mais a biomassa anammox no reator e, por mais 

que, em boa parte deste período as condições operacionais já estivessem mais 

favoráveis ao desenvolvimento das anammox, o mesmo já se encontrava altamente 

inibido. Se considerado todo o período de operação nesta fase, 164 dias, a remoção 

média de nitrogênio foi de apenas 7,8 ± 5,5%. 

Na Fase III os resultados foram melhores no início, no entanto, aos poucos, 

as bactérias foram sendo arrastadas do reator reduzindo gradualmente a eficiência 

estabilizando em 18,0 ± 3,4%. No entanto, acredita-se que se adequada a forma de 

inoculação e operação (principalmente aplicando recirculação em um primeiro 

momento da operação), é possível obter bons resultados de eficiência inoculando com 

o mesmo lodo desta fase. 

5.4.4 Atividade específica das bactérias anammox 

Esse dado foi determinado para o período de estabilização do reator na 

Fase III, após o 263° dia de operação. A partir do experimento descrito no tópico 4.9, 

foi possível estimar a quantidade de sólidos contidos no reator, que foi igual a 18,84 

g. Este dado em relação ao volume de mini-BioBobs® no reator (1,3253 L), é igual a 

14,22 g.L-1. 

Como o lodo utilizado para a inoculação do reator continha um percentual 

se SSV igual a 91%, foi realizada uma aproximação para a quantidade de biomassa 

contida no reator, assim, o valor da concentração de biomassa no reator foi de 12,94 

gSSV.L-1. 

A vazão utilizada para o cálculo foi igual a 22,1 L.d-1 e a remoção média de 

nitrogênio total foi igual a 11,8 mgN.L-1. Desse modo, aplicando a Equação 16, foi 

obtida uma atividade específica para as bactérias anammox igual a 20,2 mgN.gSSV-

1.d-1. 
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Kowalski, Deviln e Oleszkiewicz (2018) operaram um reator de biofilme de 

leito móvel (MBBR), de volume útil igual a 16 L, preenchido (40% do volume) por 

AnoxKaldnes K3, inoculado com lodo proveniente de reator DEMON em escala real. 

O reator estava sendo operado com carga volumétrica de nitrogênio igual a 530 mg 

L.-1 d-1 e alimentado com 560 mgN.L-1. O teste da atividade específica foi realizado em 

batelada, utilizando 10 unidades do meio suporte e com efluente sintético contendo 

32 ± 1 mgN-NH4+.L-1 e 40 ± 1 mg.N-NO2-.L-1 sendo que a quantidade de biomassa 

presente no reator igual a 41 gSSV. Foi obtida uma atividade específica igual a 530 

gN.gSSV-1.d-1. Os autores concluíram que os testes demonstraram uma excelente 

performance das bactérias anammox. Como é possível perceber, o resultado 

encontrado por Kowalski, Deviln e Oleszkiewicz (2018) é cerca de 26 vezes maior do 

que o encontrado neste estudo, evidenciando a baixa atividade das bactérias durante 

o período de estabilização. 

 

5.4.5 Características operacionais importantes à eficiência de remoção de 

nitrogênio no FBP 

No tópico 5.3, foram abordados alguns aspectos operacionais que podem 

ter influenciado nos valores de eficiência de remoção de nitrogênio obtidos durantes 

as três fases operacionais do FBP. No entanto, acredita-se que a ativação do lodo, a 

forma de inoculação e a ausência da recirculação, tenham impactado 

significativamente nos resultados obtidos e, devido a isto, serão discutidos 

separadamente e de forma mais detalhada nos tópicos a seguir.  

5.4.5.1 Inóculo 

Conforme é possível observar pelas Figura 21a e Figura 23a, a biomassa 

utilizada como inóculo na Fase I era mais escura do que a utilizada na Fase III, que 

por sua vez era mais avermelhada indicando uma maior atividade anammox . O lodo 

utilizado na inoculação do FBP na Fase I passou por um período de refrigeração a 

4ºC (cerca de 11 meses). Neste período, a concentração de nitrato no lodo foi 

monitorada e mantida entre 50 a 200 mgN-NO3-.L-1, conforme recomendado por van 

Loosdrecht et al. (2016), a fim de evitar condições anaeróbias e a produção de sulfetos 

tóxicos às bactérias anammox.  
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Para a inoculação do reator na Fase I, o lodo foi retirado da refrigeração e 

utilizado em seguida no procedimento descrito no tópico 4.6. Acredita-se que o choque 

por diferença de condições ambientais (da refrigeração para o reator), juntamente aos 

problemas operacionais encontrados nos primeiros meses de operação e a não 

recirculação do efluente final, a qual será discutida adiante, tenham desfavorecido a 

competição e o desenvolvimento das bactérias anammox. 

Seria importante, antes da inoculação, o lodo ter passado por um processo 

de aclimatação, com condições controladas e mais favoráveis ao desenvolvimento 

das bactérias anammox (WANG et al. 2016). Este procedimento chegou a ser 

realizado com uma parte do lodo, no entanto, para a efetiva ativação, seria necessário 

um período superior ao possível pelo cronograma, e dessa forma, optou-se por 

realizar a aclimatação diretamente no FBP. 

Diversos autores (CHEN et al., 2016; CHINI et al., 2016) ressaltaram em 

suas pesquisas a influência do lodo utilizado na inoculação nos resultados de 

eficiência do reator e no tempo de estabilização, para os diferentes objetivos 

intrínsecos a cada estudo. Augsto, Camiloti e Souza (2018) operaram um reator de 

biofilme aerado de membrana (MABR) de volume útil igual a 2,7 L. O reator foi 

inoculado a partir de lodos ativados e operado a 31,3 ± 0,7 ºC, objetivando-se o start-

up pelo processo SNAP. Atividade anammox foi observada após 48 dias e a 

estabilização do processo SNAP ocorreu após 80 dias, com remoção média de 

nitrogênio total igual a 78 ± 6%. Os autores ressaltaram que a seleção do lodo utilizado 

como inóculo foi fundamental para o start-up do processo SNAP e os demais 

resultados da pesquisa. 

5.4.5.2  Forma de inoculação 

 Apesar do lodo utilizado na Fase III estar mais ativo, visivelmente 

perceptível por sua coloração mais alaranjada/avermelhada (WANG et al., 2019), a 

forma de inoculação e o aumento da vazão não favoreceram sua aderência aos mini-

BioBobs®. 

O reator estava em funcionamento e grande parte do meio suporte já 

continha a biomassa resultante da primeira inoculação, o que pode também ter 

contribuído para uma menor aderência da biomassa inserida posteriormente. 
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Sugere-se, portanto, que a inoculação seja realizada sempre com uma 

biomassa já ativa e com o mesmo procedimento da Fase I baseado em Guillén et al. 

2015a. 

5.4.5.3 Tempo de detenção hidráulica 

Conforme mostrado no tópico 5.2, o TDHobservado foi de apenas 25,6 

minutos, ou seja, cerca de 57% menor do que o TDH teórico, calculado para o FBP. 

Esse resultado demostrou que o afluente teve menor tempo de contato com as 

bactérias do que o previsto, o que possivelmente contribuiu para os menores valores 

de remoção de nitrogênio observados.  

5.4.5.4 Recirculação do efluente final 

A pesquisa teve como objetivo a verificação da interferência da não 

recirculação do efluente final na remoção de compostos nitrogenados durante o 

período de partida de um FBP.  

Com os resultados obtidos, verificou-se que a presença da recirculação é 

importante para a manutenção das bactérias anammox no FBP. Principalmente neste 

primeiro momento em que se objetivava a aderência efetiva da biomassa, a 

recirculação do efluente final pode auxiliar este processo por retornar ao reator parte 

da biomassa possivelmente arrastada, proporcionando à mesma uma nova 

oportunidade de se aderir ao meio suporte.  

Além disso, a recirculação do efluente final também proporciona um segundo contato 

do substrato com a biomassa, o que poderia ter contribuído para o aumento da 

eficiência de remoção de nitrogênio durante a operação do FBP.  Desse modo, foi 

possível concluir que, a recirculação exerce grande influência no período de partida 

do FBP.  

Conforme comentado, a presente pesquisa baseou-se e é continuidade do 

estudo desenvolvido por Guillén et al. (2015a). Os autores avaliaram o cultivo de 

bactérias anammox em dois FBP (Reator 1 e Reator 2), utilizando espumas de 

poliuretano como meio suporte. Os reatores também foram operados fechados, porém 

foi utilizada recirculação do efluente final com a mesma vazão do afluente (27 L.d-1). 

Na Tabela 19, é mostrada a comparação entre os resultados obtidos na 

Fase III do presente estudo e os resultados do período após o 104º dia de operação 
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Tabela 20 - Pontos amostrais do perfil e as respectivas alturas no FBP. 

    
C: compartimento; C.1: primeiro compartimento; C.1.2: segundo ponto de amostragem do primeiro compartimento. 

Na Figura 25, está ilustrado o gráfico resultante do perfil ao longo do FBP, 

no qual foram considerados os valores médios de cada composto nitrogenado 

avaliado. Conforme esperado, é possível perceber o decréscimo das concentrações 

afluentes de amônia e nitrito, enquanto que há um aumento na concentração de 

nitrato.  A presença do processo de nitratação como rota metabólica predominante no 

FBP, abordada nos tópicos anteriores, também é perceptível pelo elevado consumo 

de nitrito simultaneamente a uma maior produção de nitrato.  

É possível observar ainda, que até a altura de 50 cm (ponto C2.2), 

correspondente ao início do segundo compartimento, ocorreu a maior parte dos 

processos metabólicos envolvidos no reator, indicados pela redução mais acentuada 

de amônia e nitrito, além da maior produção de nitrato até esta altura. Esse resultado 

está associado à maior quantidade de biomassa presente nas partes mais próximas 

à entrada do afluente, principalmente no primeiro compartimento, onde a 

disponibilidade de substrato é maior. Além disso, o decaimento da concentração de 

nitrito em relação ao da amônia, é muito maior do que a estequiometria do processo 

Anammox (1:1,32), reafirmando a presença de outras rotas metabólicas no reator. 
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Figura 25 – Perfil das concentrações médias dos compostos nitrogenados ao longo 
do FBP. 

 

Durante a operação, foi possível observar o maior crescimento da biomassa no 

primeiro compartimento, o que, conforme comentado no tópico 5.2, potencializou a 

formação de zonas mortas e curtos-circuitos no reator. Além disso, a maior 

concentração da biomassa no primeiro e início do segundo compartimento foi 

visivelmente observada quando o reator precisou ser aberto no final do período de 

operação para retirada dos mini-BioBobs® (tópico 4.9).  Os mini-BioBobs® removidos 

no primeiro e no segundo compartimento, possuíam uma maior quantidade de 

biomassa aderida do que nos retirados no terceiro compartimento. Os mini-BioBobs® 

mostrados na Figura 26, foram retirados do início do primeiro e segundo 

compartimento e no final do terceiro. É possível observar, que o meio suporte do 

primeiro compartimento, tinha uma maior quantidade de biomassa aderida (0,0938 

g/mini-BioBobs® em média) do que o do segundo (0,0495 g/mini-BioBobs® em média) 

e, que por sua vez, tinha mais biomassa aderida do que o do terceiro compartimento 

( 0,0451 g/mini-BioBobs® em média). 
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6 CONCLUSÕES 
__________________________________________________ 

• A recirculação do efluente final influencia a eficiência de remoção de compostos 

nitrogenados durante o período de partida de um Filtro Biológico Percolador 

inoculado com bactérias anammox. Durante o período de partida a recirculação 

é importante por retornar ao reator parte das bactérias anammox arrastadas do 

reator, além de proporcionar um segundo contato entre a biomassa e efluente. 

 

• A forma de inoculação e as características do inóculo influenciam a eficiência 

de remoção ou produção de compostos nitrogenados em um FBP-Anammox. 

 

• A profundidade do leito em um FBP-Anammox influencia a eficiência de 

remoção ou produção de compostos nitrogenados. 
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7 RECOMENDAÇÕES 
__________________________________________________ 

• Dar continuidade aos estudos com o FBP preenchido com mini-BioBobs®, 

inoculando adequadamente (de forma que a biomassa fique aderida ao meio 

suporte) com lodo anammox já em atividade e aplicando a recirculação do 

efluente final. É importante avaliar se a recirculação é realmente necessária por 

todo o período de partida. Além disso, é essencial que OD esteja bem 

controlado no sistema, a fim evitar a inibição anammox. 
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