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RESUMO

O nitrogénio é um dos principais poluentes do esgoto doméstico, sendo sua remogao
de fundamental importdncia para manutengdo da qualidade ambiental e saude
humana. O processo Anammox (Anaerobic Ammonium-Oxidation) tem sido
considerado uma boa alternativa para remocao biolégica de compostos nitrogenados
de efluentes industriais e domeésticos. Filtros Bioldgicos Percoladores (FBP)
preenchidos com meio suporte de espumas de poliuretano proporcionam alta
aderéncia de biomassa e maiores idades do lodo, caracteristicas que favorecem as
bactérias anammox por serem micro-organismos de crescimento mais lento. A
pesquisa teve como objetivo avaliar a interferéncia da nao recirculagdo do efluente
final na remogao de compostos nitrogenados durante o periodo de partida de um FBP
inoculado com bactérias anammox. O reator foi operado com efluente sintético e
diferentes cargas de aplicacao de nitrogénio (CAN) que variaram de 1,0 a 1,5 kgN.m"
3.d" e taxa de aplicacdo superficial (TAS) de 6,9 a 10,4 m3.m2.d"'. Os melhores
resultados foram obtidos com CAN igual a 1,0 kgN.m=3.d" e TAS igual a 6,9 m3.m=2.d-
1, atingindo a estabilizagdo com eficiéncia de remocgao de nitrogénio (ERN) média igual
a 18,0 = 3,4% e carga média de remocao de nitrogénio (CRN) igual a 0,21 = 0,06
kgN.m3miniBioBobe.d . A partir das baixas ERN e CRN obtidas, conclui-se que
recirculacdo do efluente final influencia a remocdo de nitrogénio pelas bactérias
anammox durante o periodo de partida de um FBP.

Palavras-chave: Anammox; remocéao de nitrogénio; 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.m3.d"! and Hydraulic Loading Rate (HLR)
ranging from 6.9 to 10.4 m3.m2.d'.1 L.d"'. The best results were obtained with NLR
equal to 1.0 kgN.m3.d" and HRT equal to 6.9 m3.m2.d, 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.mmini-gioBobe.d™!. 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 INTRODUCAO

O nitrogénio é um elemento essencial a vida, porém, € também um dos
maiores poluentes do esgoto doméstico, sendo sua remogao de grande importancia
para proteger os corpos receptores e a saude publica.

O lancamento de efluentes contendo altas concentracées de nitrogénio
pode provocar diversos efeitos indesejaveis aos corpos receptores (KIM et al., 2017).
Por ser um elemento necessario a sintese de proteinas, o nitrogénio é fundamental
ao crescimento de plantas aquéticas e algas, no entanto, quando presente em
concentracdes elevadas, pode desencadear o crescimento excessivo destes
organismos, fendmeno conhecido como eutrofizacdo (CONLEY et al., 2009; HUANG
et al., 2018). Este fendmeno tem como resultado reducdo dos niveis de oxigénio
dissolvido, ocasionando mortandade de peixes e outros organismos aerobios. Além
disto, algumas formas de nitrogénio sao téxicas a peixes e também podem afetar a
eficiéncia da desinfeccdo com cloro (ROUMIEH et al., 2013; SILVA et al., 2018;
WAHMAN; SPEITEL JUNIOR, 2012).

A presenca de nitrogénio pode também ser prejudicial a saude publica, uma
vez que o0 excesso de nitrato na agua potavel pode causar metahemoglobinemia em
recém-nascidos, também conhecida como sindrome do bebé azul. Além disso, esta
forma de nitrogénio € potencialmente cancerigena, aumentando o risco de cancer no
estdbmago e intestino (FEWTRELL, 2004; JAISWAL et al.,2015; SUTTON et al., 2011).
Desse modo, formas de remocao dos compostos nitrogenados tém sido amplamente
discutidas a fim de minimizar os impactos negativos ao meio ambiente e evitar as

graves consequéncias a saude publica.

A remocao de nitrogénio dos esgotos domeésticos ou industriais, ou seja,
liberacao da molécula de nitrogénio gasoso (N2) para a atmosfera, pode ser realizada
por processos fisico-quimicos ou biol6gicos, sendo este ultimo frequentemente
utilizado por ter um bom custo-beneficio (AHN, 2006). A nitrificacdo seguida de
desnitrificacdo heterotréfica € uma forma de remocao tradicionalmente utilizada,
porém, a necessidade de introdugdo oxigénio na nitrificagcdo e adicao de fonte de
carbono para complementar a desnitrificacdo, 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 remogdo de compostos nitrogenados dos
efluentes. Neste processo, aménia e nitrito sdo removidos simultaneamente do
efluente, havendo liberacdo da molécula de nitrogénio gasoso para atmosfera (ALI;
OKABE et al., 2015; ZHANG et al., 2008).

O Anammox apresenta como caracteristicas positivas um baixo requisito
energético (reducdo de cerca de 60%), uma vez que a oxidagdo da amdnia ocorre
apenas até nitrito, ndo necessidade de fonte externa de carbono e menor produgao
de lodo, o que implica em menores gastos com tratamento e destinacdo final (NARITA
et al, 2017; TOMASZEWSKI; CEMA; ZIEMBINSKA-BUCZYNSKA, 2017; VAN
DONGEN; JETTEN; VAN LOOSDRECHT, 2001).

Devido ao lento crescimento das bactérias anammox, € recomendavel 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
etal., 2010a). Desse modo, a tecnologia de Filtros Bioldgicos Percoladores (FBP) com
meio suporte de espumas de poliuretano pode ser considerada uma boa opgéo para
trabalhar com bactérias anammox no Brasil, uma vez que favorece a retencéao e
crescimento da biomassa, e apresenta bom custo-beneficio, ideal para paises em
desenvolvimento (ALMEIDA et al., 2011, 2013).

A tecnologia de FBP tem sido frequentemente recomendada como pés
tratamento de reatores anaerébios de fluxo ascendente (UASB), uma vez que, como
este ultimo também apresenta caracteristicas como baixo custo de operagao e
manutenc¢do, a associacao entre estas duas tecnologias pode ser considerada uma
alternativa adequada para aplicagdo em paises em desenvolvimento (GUILLEN et al.,
2015b; TANDUKAR et al., 2005, 2006). Além disso, como em tratamentos anaerébios
nao é realizada a remocao de nutrientes, a complementagcao da associacao UASB-
FBP com o processo Anammox, pode contribuir com a producédo de um efluente mais
adequado ao langamento nos corpos hidricos, favorecendo a protecdo ao meio
ambiente (CHERNICHARO et al., 2006; GUILLEN et al., 2015b).



18

Em FBP pode haver recirculagéo do efluente final, porém este procedimento
implica um maior gasto com energia, sendo que, no Brasil, este parametro ja
representa um dos maiores custos operacionais nas estagdes de tratamento de
esgoto (ETE) (JORDAO, 2015). Além disso, a compra e manutencdo de bombas, bem
como a construgdo e manutencdo de estruturas de suporte ao processo de
recirculagdo, elevam os custos do tratamento, o0 que pode nao ser viavel,
principalmente, em casos de limitagdo de recursos, como € a realidade de muitos
paises em desenvolvimento (JORDAQO; PESSOA, 2011).

Neste sentido, a pesquisa teve como objetivo verificar se a inexisténcia de
recirculagédo do efluente final de um Filtro Bioldgico Percolador-Anammox influencia a
remocao de compostos nitrogenados durante o periodo de partida.
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2 OBJETIVOS

2.1 Objetivos Gerais

Avaliar se a nao recirculagcdo do efluente final influencia na eficiéncia de
remocado de compostos nitrogenados durante o periodo de partida de um Filtro

Bioldgico Percolador inoculado com bactérias anammox.

2.2 Objetivos Especificos

e Caracterizar o meio suporte utilizado

e Caracterizar o perfil de remocao/producao de compostos nitrogenados ao
longo do FBP

o Verificar se a profundidade do leito no FBP influencia a remogéo e producéo

de compostos nitrogenados.
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3 REVISAO DA LITERATURA

3.1 Formas de nitrogénio nos esgotos — Importancia sanitaria e

ambiental

O nitrogénio € um elemento fundamental a vida, uma vez que é
componente essencial a sintese de proteinas e encontra-se distribuido na natureza
em diversas formas e estados de oxidagao (STEIN; KLOTZ, 2016). Do ponto de vista
sanitario, as principais formas de nitrogénio encontradas no esgoto sanitario sao: gas
nitrogénio (N2), aménia livre (NHs), ion aménio (NH4*), ion nitrito (NO2") e ion nitrato
(NO3) (TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014a).

Nos efluentes domeésticos brutos as principais formas de nitrogénio
encontradas sao nitrogénio organico e amoénia. Ja em efluentes tratados via
nitrificacdo completa, a forma predominante de nitrogénio encontrada € a de nitrato,
caso contrario, se ocorreu apenas a nitrificacdo parcial ou nitritacdo, a forma
predominante serd nitrito. Se na linha de tratamento for incluida a desnitrificagéo, é
possivel encontrar no efluente final concentragdes mais reduzidas de todas as formas
de nitrogénio (VON SPERLING, 2014). Desse modo, percebe-se que, a partir da
determinacao da forma predominante de nitrogénio, sao obtidas informacdes sobre o

estagio de degradacao do efluente, conforme apresentado na Tabela 1.

Tabela 1 - Formas de nitrogénio em diferentes estagios de tratamento.

Estagio de tratamento Forma predominante de nitrogénio

Esgoto bruto Nitrogénio orgéanico

Ambénia
Efluente nitrificacao parcial Nitrito
Efluente nitrificado Nitrato
Efluente apds nitrificacao e Concentragdes reduzidas de todas as
desnitrificagé@o formas de nitrogénio

Fonte: Adaptada de von Sperling (2014).
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Os seres humanos e os animais, ao ingerirem alimentos ricos em proteinas,
sejam elas de origem animal ou vegetal, absorvem nitrogénio na forma organica.
Posteriormente, em seus dejetos, restituem ao meio ambiente o nitrogénio na forma
organica, o qual sera rapidamente hidrolisado por atividade microbioldgica, liberando
o nitrogénio na forma amoniacal, processo denominado amonificagdo (NUVOLARI,
2011; TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014a; MADIGAN et al., 2016c).

E importante ressaltar que, a faixa de concentracéo tipica de nitrogénio total
em esgoto sanitario, resultado da soma de nitrogénio organico, amdnia, nitrito e nitrato
esta compreendida entre 35 e 60 mg-N.L-' (VON SPERLING, 2014). Como mostra a
Tabela 1, as concentracdes de nitrito e nitrato sdo muito baixas em efluentes bruto, e
podem ser consideradas despreziveis.

A amdnia é a principal forma de nitrogénio encontrada nos esgotos e pode
assumir a forma livre (NHs) ou ionizada (NH4*), sendo que a forma predominante é
dependente da temperatura e do valor do pH do meio. Observando a Equacao 1,
percebemos que uma elevagao do pH (e o mesmo serve para um aumento da
temperatura), desloca o equilibrio para a esquerda, resultando em aumento da forma
livre e diminuicdo da forma ionizada. Assim, para valores de pH menores do que 8,0,
praticamente toda a amdnia encontra-se na forma ionizada, ja em pH acima de 11,0,
a amonia encontra-se predominantemente na forma livre, enquanto que em valores
préximos a 9,5 temos proporgdes aproximadamente iguais de amonia livre e ionizada.
(VON SPERLING et al., 2009).

NH;+ H* = NHf Equacéo 1

A amébnia livre é toxica a peixes podendo causar intensa irritacdo e
inflamacdo nas branquias em concentragbes acima de 0,02 mg.L' e morte em
concentragdes entre 0,70 a 2,40 mg.L", quando expostos por um curto periodo
(PEREIRA; MERCANTE, 2005; ROUMIEH et al., 2013; VON SPERLING, 2005).

A remogédo de aménia de efluentes antes de seu lancamento € ainda
relevante, devido sua tendéncia de ser oxidada a nitrito e este posteriormente a nitrato
no processo de nitrificacao (MA et al., 2016). Neste processo, ha consumo de oxigénio
dissolvido (OD) do meio e, caso venha a ocorrer em um corpo hidrico podera causar
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prejuizos a vida aquatica aerdbia ali existente (EKAMA; WENTZEL, 2008; ZOPPAS;
BERNARDES; MENEGUZZI, 2016).

De acordo com von Sperling (2014), a concentracdao de nitrogénio
amoniacal encontrada em esgotos sanitarios pode variar de 20 a 35 mgNHs3-N.L",
sendo 25 mgNHas-N.L " o valor tipico. J& nos paises noérdicos, essa concentracéo tende
a ser um pouco mais elevada, em média 45 mg.L "' e maximo de 70 mg.L' (HENZE;
COMEAU, 2008), visto que ha menor consumo de agua nos paises mais frios. Além
disso, ao caracterizar o efluente de uma estagédo de tratamento de esgoto (ETE) no
Brasil, Saliba e von Sperling (2017) constataram que ele era mais diluido, atribuindo
este fato a entrada de aguas de infiltracdo na rede. A caracterizacao do efluente bruto
realizada na referida pesquisa, demonstrou uma concentracdo de nitrogénio
amoniacal no esgoto bruto igual a 26 mg.L" e de nitrogénio total igual a 38 mg.L".
Corroborando o exposto na Tabela 1, nesta caracterizagdo as formas de nitrito e
nitrato foram desprezadas para o esgoto bruto.

Outra importante forma do nitrogénio no tratamento de esgoto é o ion nitrito,
o qual é relativamente instavel e facilmente oxidado a forma de nitrato sendo, por este
motivo normalmente encontrado no meio liquido em concentragdes reduzidas, desde
que o meio tenha quantidade suficiente de oxigénio que permita o processo de
nitrificacdo (VON SPERLING et al., 2009).

Embora seja encontrado em baixas concentracées nos esgotos domésticos
(raramente maiores que 1 mg.L"), o estudo e monitoramento de nitrito é muito
importante devido ao mesmo ser tdxico a peixes além de outras espécies aquaticas
(SILVA et al., 2018). Além disso, o nitrito presente em efluentes pode combinar-se
com o cloro destinado a desinfeccdo, resultando em inibicdo da ac&o desinfetante
para com micro-organismos, aumento na dosagem requerida de cloro e,
consequentemente, dos custos com o processo de desinfeccdo em Estagdes de
Tratamento de Agua (TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014a;
MUIRHEAD; APPLETON, 2008).

Além das formas ja apresentadas, o nitrogénio também pode assumir nos
esgotos a forma de ion nitrato, que pode variar de 0 a 20 mgNOs—N.L"' em esgotos
sanitarios bruto e, se assumirmos tratamento com nitrificacado completa, a faixa usual
no efluente é de 15 a 25 mgNOs.N.L'" (TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL,
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2014a). O excesso de nitrato em aguas potaveis, representa um sério problema de
saude global por estar relacionado a doenga metahemoglobinemia ou sindrome do
bebé azul principalmente em recém-nascidos (FEWTRELL, 2004). O nitrato é
conhecido ainda pelo seu potencial em causar cancer de estbmago e intestinal
(SUTTON et al., 2011; JAISWAL et al., 2015).

Os compostos nitrogenados, juntamente com outros nutrientes, sao
fundamentais para o crescimento de algas e plantas aquéaticas, apesar disto, quando
presentes em concentragbes excessivas e combinados a condi¢cdes favoraveis de
crescimento, tais como temperatura e insolagdo, pode causar eutrofizacdo de corpos
d’agua (HUANG et al., 2018; LIU et al., 2009; VON SPERLING et al., 2009).

O crescimento excessivo destes organismos tem como consequéncia a
deterioracdo da qualidade da 4gua do corpo hidrico, podendo vir a comprometer os
usos previstos para a mesma (VON SPERLING et al., 2009). Um dos principais
problemas da eutrofizacdo esta associado a diminuicdo dos niveis de oxigénio
dissolvido do corpo hidrico decorrente da decomposigéo de algas mortas (GERARDI,
2006c¢). Além disto, a grande massa de algas e plantas aquaticas formada tende a se
concentrar na superficie do corpo hidrico devido a maior incidéncia dos raios solares,
reduzindo a penetragdo luminosa nas camadas mais internas. Consequentemente, a
fotossintese € prejudicada nessas regides, bem como a introducdo de oxigénio
decorrente desse processo (VON SPERLING et al.,, 2009). Em ambas os casos,
devido as concentracdes de oxigénio serem reduzidas, havera prejuizos para 0s
organismos que dependam do mesmo para a sobrevivéncia, como diversas espécies
de peixes (GUREVIN; ERTURK; ALBAY, 2017).

Além de perda de diversidade aquatica, a eutrofizagdo pode ainda ter como
consequéncias problemas estéticos e recreacionais, dificuldades e elevagdo dos
custos do tratamento de agua devido a necessidade de remog¢ao de cor, sabor, odor
e das préprias plantas e algas, perda de valor comercial da area 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 possivel perceber a importancia da etapa de

tratamento terciario para remocéao dos diversos compostos nitrogenados, nao apenas
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como forma de atendimento a legislagdo vigente, mas também para preservacéo do

meio ambiente e manutencao da saude publica.

3.2 Ciclo microbiolégico do Nitrogénio aplicado ao tratamento de

efluentes

Na natureza, existem diversas rotas de transformacao do nitrogénio, sendo
a maioria delas desempenhadas por micro-organismos, compondo o denominado
ciclo microbiolégico do nitrogénio. No que se refere ao tratamento biolégico de
efluentes, por muito tempo acreditou-se que as unicas rotas de transformacao de
nitrogénio eram: fixagdo biolégica, nitrificacdo e desnitrificacdo (STEIN; KLOTZ,
2016). Porém, outros processos recentemente descobertos como Anammox e
Comammox, vieram complementar este ciclo, tornando-o ainda mais completo e
complexo (DAIMS et al., 2015; MULDER et al., 1995; VAN KESSEL et al., 2015).

Apesar de aproximadamente 78% do nitrogénio disponivel na atmosfera
encontrar-se forma de nitrogénio gasoso (N2), a maioria dos organismos nao sao
capazes de utiliza-lo diretamente, sendo necessario converté-lo a formas mais
facilmente assimilaveis (biodisponiveis) pelas plantas (BRAGA et al., 2005; FRANCIS
et al., 2007).

Essa conversao pode ser realizada no processo de amonificagdo, na qual
o0 nitrogénio na forma orgénica (proveniente de excretas ou tecido de animais mortos)
€ decomposto liberando aménia para o ambiente (Figura 1 - rota metabdlica Il,). O
processo contrario € denominado assimilacao (Figura 1 - rota metabdlica Ill). Outro
processo que resulta na producao de amdnia, é a Reducao Dissimilatéria de Nitrato a
Amédnia (do inglés, Dissimilatory Nitrate Reduction to Ammonium) (Figura 1 - rota
metabdlica VIII), o qual pode também ser realizado por bactérias anammox (este
processo serd comentado com mais detalhes no topico 1.3.2) (CASTRO-BARROS et
al., 2017; MADIGAN et al., 2016a; STEIN; KLOTZ, 2016).
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Figura 1 — Ciclo microbiolégico do nitrogénio.

N2

NZO T‘\

NO VI. Anammox

IV. Nitrificacao
NO3- «—— NO2- «—— NHa+ Norgénico

VII. Comammox

NO:-

Fonte: Adaptada de van Loosdrecht (2008)
A amdnia também pode ser gerada como produto da reducao do nitrogénio gasoso,

no processo de fixagdo (Figura 1 - rota metabdlica I) (MADIGAN et al., 2016a). A
fixacdo de nitrogénio pode ser realizada naturalmente no meio ambiente por alguns
micro-organismos de vida livre ou simbidticos, ou ainda realizada industrialmente no
processo Haber-Bosch, o qual é empregado para producéao de fertilizantes utilizados
atualmente na agricultura (MADIGAN et al., 2016¢c; SUTTON et al., 2011; STEIN;
KLOTZ, 2016).

Apesar de nao constituir um processo realizado nas estagdes de
tratamento de esgoto, a fixagdo € uma etapa particularmente importante pois, € a partir
dela que a aménia ficara disponivel para as plantas e, consequentemente, sera
introduzida na dieta animal, chegando as estacbes como parte constituinte dos
despejos (MADIGAN et al., 2016c).

A amébnia produzida no processo de fixacdo pode ser oxidada em
processos aerobios ou andxicos. A oxidacdo aerdbia da aménia é realizada no
processo de nitrificacdo (Figura 1 - rota metabdlica 1V), a qual sera convertida a nitrito
e este posteriormente a nitrato (este processo sera discutido com mais detalhes no
tépico 1.3.1.1) (EKAMA; WENTZEL, 2008; MA et al., 2016). Durante muitos anos,
acreditou-se que a nitrificacdo era realizada exclusivamente em duas etapas e por
dois grupos diferentes de micro-organismos. Porém, em 2006 um grupo de
pesquisadores levantaram a hipétese da existéncia de uma bactéria capaz de oxidar
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completamente amdnia a nitrato, ou seja, em uma Unica etapa e as denominaram
comammox (Complete Ammonia Oxidizer) (Figura 1 - rota metabdlica VII) (COSTA;
PEREZ; KREFT, 2006). A existéncia desses micro-organismos sé foi confirmada de
fato em 2015 em duas publicagdes (DAIMS et al., 2015; VAN KESSEL et al., 2015),
nas quais relataram a descoberta e que os mesmos sao pertencentes ao género
Nitrospira. A oxidacdo da amédnia pelo processo Comammox é mais vantajoso
energeticamente quando comparado a nitrificacado, fato que intriga ainda hoje os
cientistas sobre a existéncia da oxidacao em etapas separadas (DAIMS et al., 2015;
WANG et al., 2017).

A desnitrificacdo (Figura 1 - rota metabdlica V) normalmente é realizada
apoés a nitrificagéo para remocao dos compostos nitrogenados e consiste na reducao
de nitrato ou nitrito a nitrogénio gasoso, produzindo como compostos intermediarios
os oxidos nitrico (NO) e nitroso (N20) (este processo sera discutido com mais detalhes
no tépico 1.3.1.2) (STEIN; KLOTZ, 2016).

O processo Anammox (Anaerobic Ammonium-Oxidation) é uma rota
metabdlica descoberta recentemente (na década de 90) e, provocou avangos para o
tratamento bioldgico de efluentes (Figura 1 - rota metabdlica VI) (MULDER et al.,
1995). Neste processo, a amébnia é oxidada diretamente a nitrogénio gasoso sob
condi¢cbes anoxicas, utilizando o nitrito como aceptor de elétrons (STROUS et al.
1998; ALI; OKABE, 2015). Tal como o processo Comammox, 0 Anammox também &
vantajoso em relacao a nitrificacdo, uma vez que para realizacao desse processo €
necessario a oxidacao da amdnia apenas até nitrito, reduzindo custos com aeracao
(LACKNER et al., 2014).

Por mais de cem anos, acreditou-se que o ciclo microbiolégico do nitrogénio
ja estava completo apenas com os processos tradicionais, mas com o advento de
novas tecnologias, novas descobertas também tém sido realizadas (KARTAL et al.,
2012; STEIN; KLOTZ, 2016). Observando o ciclo, é possivel perceber que as rotas
Anammox e Comammox que o0 complementou nos Uultimos anos, representam
importantes avangos para o tratamento biol6gico de efluentes, principalmente no que
se refere a sustentabilidade do sistema. Estes acontecimentos nos demonstram como
a natureza pode ser surpreendente e 0 quanto ainda temos a descobrir do mundo
microbiolégico.
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3.3 Principais formas de remocao de nitrogénio do esgoto
doméstico

Em estacdes de tratamento de efluentes, a remocao da matéria carbonacea
é realizada em um primeiro estagio, normalmente nos niveis primario e secundario, e
a remocao da matéria nitrogenada é realizada a nivel terciario (VON SPERLING,
2005).

A remocgao de compostos nitrogenados de efluentes pode ser feita por
processos fisico-quimicos ou bioldgicos, sendo este ultimo amplamente utilizado por
ser mais eficiente e de menor custo, e sera alvo desta revisdo (AHN, 2006).

3.3.1 Nitrificacao seguida de desnitrificacao

A remocgao de nitrogénio de efluentes domésticos e industriais, isto €,
quando ha desprendimento da molécula de nitrogénio (N2) da fase liquida, tem sido
tradicionalmente realizada por combinagdo dos processos de nitrificacdo e
desnitrificacao (HU et al., 2013; LI et al., 2016).

3.3.1.1 Nitrificacao

A nitrificacdo € um processo de oxidagao biolégica realizada em duas
etapas sequenciais sob condi¢cées aerdbias estritas (rota metabdlica 1V, Figura 1)
(EKAMA; WENTZEL, 2008). A primeira etapa, também conhecida como nitrificagéo
parcial ou nitritacdo, consiste na oxidagao do ion aménio (NH4*) a nitrito (NOz2) pelas
BOA (Bactérias Oxidadoras de Aménia ou AOB, do inglés Ammonium Oxidizing
Bacteria) representadas, principalmente, pelo género Nitrosomonas. Os géneros
Nitrosococcus, Nitrosopira, Nitrosovibrio e Nitrosolobus também sao capazes de
realizar a nitritacao (AHN, 2006; MA et al.,2016; YANG et al. 2017).

Na segunda etapa, também conhecida como nitratagéo, o nitrito formado
na etapa anterior € oxidado a nitrato (NOgz") por acao das BON (bactérias oxidadoras
de nitrito ou do inglés Nitrite Oxidizing Bacteria), associadas principalmente ao género
Nitrobacter (TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014b; YANG et al., 2017).
As bactérias pertencentes aos géneros Nitospira, Nitrospina, Nitrococcus e Nitrocystis
também séo capazes de realizar nitritagdo (AHN, 2006).
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As bactérias responsaveis pela nitrificacdo sao quimioautétrofas, uma vez
que utilizam matéria inorganica, aménia ou nitrito, para gerar energia (catabolismo) e,
como fonte de carbono, utilizam CO2 na forma de alcalinidade bicarbonato (HCOz3)
para a sintese celular (anabolismo) (EKAMA; WENTZEL, 2008; TCHOBANOGLOUS;
BURTON; STENSEL, 2014b). De acordo com Gerardi (2006a), em condicoes
favoraveis, o tempo de duplicacao das nitrificantes € de 8 a 10 horas.

As equacobes Equacao 2, Equacéao 3 e Equacéo 4 representam as reacoes
de oxidacao envolvidas nos processos de nitritagdo, nitratagéo e na reacéo global de
nitrificacao, de acordo com von Sperling (2002).

Nitritacao: 2NH;} + 30, = 2NO; + 4H* + 2H,0 Equacéo 2
Nitratacao: 2NO; + 0, = 2NO3 Equacéo 3
Nitrificacdo: NH; + 20, = NO; + 2H* + H,0 Equagao 4

O crescimento e desenvolvimento das nitrificantes pode ser afetado por
alguns fatores ambienteis, sendo eles: temperatura, pH, oxigénio dissolvido e
substancias téxicas ou inibidoras. De acordo com Cho et al. (2014), os parametros
que mais afetam a taxa de crescimento bacteriano sdo 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 nitrificacao, as condi¢cdes 6timas exatas

ainda nao sao consenso.

Gerardi (2006a) destaca que as bactérias nitrificantes sédo ativas a
temperatura entre 5 e 40°, com 6timo em 30°C, e em pH entre 5,0 e 8,5, com 6timo
na faixa de 7,3 a 8,5. Segundo o mesmo autor, a diminuicdo da temperatura implica
em reducdo da atividade das nitrificantes com consequente perda de eficiéncia.

Quanto aos requisitos de oxigénio, na nitritacdo sdo necessarios 3,43
mgOz2/mgN e na nitratacdo 1,14 mgO2/mgN. Consequentemente, 0 processo de
nitrificacdo consome 4,57 mgO2/mgN. Se levarmos em consideracao a parcela de
aménia utilizada para producao de novas células, assim como na alcalinidade, o valor
de oxigénio requerido também sera levemente reduzido, sendo igual a 4,3 mgO2/mgN
(EKAMA; WENTZEL, 2008; TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014b).

A alcalinidade também é um importante pardmetro para a nitrificacdo e

deve ser sempre monitorada, uma vez que sua reducao implica em redugdo na
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capacidade de tamponamento do meio e, consequentemente, em queda do pH. A taxa
de nitrificagao sera reduzida em meio cujo pH é menor do que 7,2 (VON SPERLING,
2002).

Observando a equagéao global (Equacéao 4), € possivel perceber que no
processo de nitrificacao ha producao de 2 mols de H* para cada mol de NH4* oxidado,
0 que contribui para reducao do pH do meio (TONETTI et al., 2012). No entanto, em
um primeiro momento, a alcalinidade ja presente no efluente ira atuar de forma a nao
permitir uma queda abrupta do pH, por meio do acionamento do sistema tampéao.
(VON SPERLING, 2002). O sistema de tamponamento bicarbonato — gas carbdnico
(HCOs - CO2) ocorre de acordo com a reagao descrita na Equacao 5.

H* + HCO; = C0,+ H,0 Equacao 5

Pela equacédo acima, temos que 1 mol de H* consome 1 mol de HCOs'.
Assim, como na nitrificacdo temos geracéo de 2 mols de H*, serdo necessarios 2 mols
de HCOs para cada mol de NH4* oxidado, que correspondem a 7,3 mg.L"' de
alcalinidade como CaCOs. Levando em conta que uma pequena parte da aménia
oxidada é utilizada na produgdo de novas células, a alcalinidade requerida no
processo assume o valor de 7,1 mgCaCOsL' (VON SPERLING, 2002;
TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014b). Quando consideramos a
alcalinidade requerida na nitrificacdo, podemos reescrever a Equacdo 4 como

representado na Equacao 6.
NH; 4+ 2HCO3 + 20, = NO3 + 2€0, + 3H,0 Equacéo 6

De acordo com von Sperling (2002), a faixa tipica de alcalinidade esgoto
bruto varia entre 110 a 170 mgCaCOs.L'. Nos casos em que a alcalinidade do efluente
nao seja suficiente para tamponar o sistema, faz-se necessaria a adicdo de algum
agente alcalinizante, como por exemplo a cal hidratada.

Por fim, ressalta-se que no processo de nitrificagdo ndo ha remocao de
nitrogénio, apenas transformacao da forma de aménia para nitrato. Podemos dizer
entdo que a remocgao neste processo € de amobnia, mas nao de nitrogénio (VON
SPERLING, 2002). Quando o objetivo do tratamento € a remocéo de nitrogénio, ou
seja, producdo de Nz, é essencial que posteriormente a etapa de nitritacdo ou

nitrificacao ocorra um processo que efetivamente propicie tal remocéo, como é o caso
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do processo anammox e da desnitrificagédo, respetivamente (VAN HAANDEL; KATO;
VON SPERLING, 2009).

3.3.1.2 Desnitrificacao

A desnitrificagdo consiste na reducdo de nitrato ou nitrito tendo como
produto final o nitrogénio gasoso. Neste processo, hd uma reducdo sequencial de
nitrato a nitrito e deste aos éxidos nitrico e nitroso (compostos intermediarios)
respectivamente e, finalmente a nitrogénio gasoso, que se desprende da fase liquida
para a atmosfera (JETTEN, 2008; STEIN; KLOTZ, 2016).

A desnitrificagdo pode ser realizada por uma vasta gama de micro-
organismos autotréficos e heterotréficos (JETTEN, 2008; TCHOBANOGLOUS;
BURTON; STENSEL, 2014b). No tratamento de esgotos, a desnitrificacdo por
bactérias heterotrofica é mais comum devido as mesmas utilizarem o carbono
organico para gerar energia (SLIEKERS et al., 2002; XU et al., 2011). Em comparacao
com as bactérias autotréficas, as heterotréficas apresentam uma taxa de crescimento
maior e, consequentemente, assumem tempo de residéncia celular menor (SOUSA;
FORESTI, 1999). Ressalta-se que, especificamente para o caso das bactérias
anammox (autotréficas) e desnitrificantes heterotréficas, situacbées em que haja
abundancia de carbono organico, sdo competitivamente desfavoraveis para as
bactérias anammox, justamente devido as desnitrificantes possuirem uma taxa de

duplicagdo maior (XU et al., 2015).

Quanto aos parametros pH e temperatura ideais para o desenvolvimento
das desnitrificantes, Gerardi (2006b) destaca que a faixa 6timadepHéde 7,0a7,5¢
que a diminuigédo da atividade bacteriana ocorre em pH menor do que 6,0 ou maior do
que 8,0.

De acordo com Gerardi (2006b) durante a desnitrificacdo sdo necessarias
condicdes andxicas. Para isso, & preciso que se tenha no meio presenca de nitrito ou
nitratos, auséncia de oxigénio ou presenca de um gradiente de oxigénio.

As bactérias desnitrificantes sao facultativas, uma vez que conseguem
utilizar oxigénio molecular, nitrato e nitrito como aceptores para degradar a matéria
organica, porém, apenas um por vez. A escolha de qual aceptor usar esta relacionado
a sua disponibilidade no meio e a quantidade de energia gerada. A preferéncia é
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sempre pelo oxigénio em relacdo ao nitrato, devido a sua degradacéo liberar mais
energia para o crescimento celular (GERARDI, 2006b). Desse modo, para que a
reducao de nitrito e nitrato seja realizada é importante manter a concentracdo de OD
baixa (ZOPPAS; BERNARDES; MENEGUZZI, 2016).

Na desnitrificagdo, o doador de elétrons é a matéria organica. Como a
remocao de nutrientes normalmente € realizada no tratamento terciario, € comum que
o efluente ndo contenha concentragbes suficientes de material organico para a
desnitrificagdo, uma vez que, previamente ja foram realizadas etapas para remogao
de carbono (VON SPERLING, 2002). Desse modo, quando a relacao
carbono/nitrogénio (C/N) é baixa, é necessaria a adigdo de uma fonte externa de
carbono (AHN et al., 2006; SUN et al., 2010; ZHANG et al., 2016).

As equacgbes 7, 8 e 9 representam a desnitrificagédo utilizando como fonte
de carbono matéria organica biodegradavel presente nos efluentes, metanol e acetato,
respectivamente (TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014b).

Efluentes: C,,H,o05N + 10NO; = 5N, + 10C0, + 3H,0 + NH; + 100H~

Equacao 7
Metanol: 5CH;0H + 6NO; = 3N, +5C0, + 7H,0 + 60H"

Equacéo 8
Acetato: 5CH;COOH + 8NO3; = 4N, + 10C0, + 6H,0 + 80H~

Equacéao 9

Ao contrario do que ocorre na nitrificacdo, na desnitrificacdo a alcalinidade
é produzida na forma de ions de hidréxido (OH") e ions bicarbonato (HCOs'), sendo
este Ultimo proveniente da dissolugéo de CO2 no meio liquido (GERARDI, 2006b). Na
nitrificacdo, a oxidagdo de um mol de amobnia resulta na produgédo de 2 moles de H*
(equacéo 3), o que contribui para reduzir o pH do meio. Ja na desnitrificacéo, a
reducéo de um mol de NOs™ implica na producdo de um mol de OH- (equacbes 6 a 8),
elevando o pH. Assim, é possivel recuperar cerca de 50% da alcalinidade caso seja
adotada a nitrificacdo seguida de desnitrificacdo. O consumo de alcalinidade no
processo de nitrificagdo passa de 7,1 mg.L " a apenas 3,5 mg.L"" (VON SPERLING,
2002).
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3.3.1.3 Caracteristicas da remocao de nitrogénio pelos processos tradicionais
de tratamento

A nitrificagcao € um processo aerobio e, portanto, para garantir uma eficiente
oxidacdo dos compostos nitrogenados € necessaria a utilizacdo de grandes
quantidades de OD. Este oxigénio é provido por meio de aeradores, sopradores, entre
outros, 0s quais requerem grandes quantidades de energia para funcionar,
aumentando o custo de operagao (KARTAL; KUENEN; VAN LOOSDRECHT, 2010;
MA et al., 2016).

Quanto a desnitrificagdo, a necessidade de uma fonte externa de carbono,
contribui para aumentar os custos de operacao (CHUANG et al., 2008; YANG et al.,
2017). O metanol, € bastante utilizado como fonte externa e, apesar de ser
considerada em diversos paises uma opcao de menor custo em relacao as demais, a
exposicdo 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 exposi¢ao sao tonturas, visao embacada, dores
de cabega e dores abdominais (EDLUND, 2011).

Outra caracteristica associada a desnitrificacdo, é a geragdo do o6xido
nitroso (N20O) como produto intermediario o qual € um poderoso gas de efeito estufa,
que apesar de presente em menores proporcées do que o COz, 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 desnitrificacdo € uma das maiores
fontes de NO e N20 na atmosfera.

Nesse sentido, uma alternativa aos processos tradicionais de remogéao de

nitrogénio é o processo Anammox.
3.3.2 Processo Anammox

Mulder et al. (1995) observou remocao de aménia e simultanea producao
de N2 em um reator desnitrificante de leito fluidizado localizado em uma fabrica de
producédo de fermento em pé em Delft, Holanda. O autor atribuiu a esta nova rota
metabdlica do ciclo do nitrogénio o nome de Anammox (Anaerobic Ammonium-

Oxidizing).
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A existéncia destes micro-organismos ja havia sido prevista anteriormente
por Broda (1977). Engelbert Broda, baseado em teorias termodinamicas, descreveu a
potencial existéncia de um grupo de bactérias capazes de oxidar amdnia em
condicbes anoOxicas as quais, apenas cerca de 20 anos depois, viriam a ser

descobertas.

Por meio do processo Anammox € possivel, portanto, oxidar aménia
diretamente para gas nitrogénio, sob condicées andxicas, tendo o nitrito como aceptor
de elétrons. Trata-se de um processo completamente autotréfico, que utiliza CO2
como unica 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 Equacdo 10. O balango de nitrogénio desta equacgéo
mostra que para cada mol de NH4* oxidado, sdo consumidos 1,32 mol de NOz2 e
produzidos 0,26 mol de NOgs', ou seja, uma relacao 1: 1,32: 0,26.

NHf + 1,32N0O5 + 0,066HCO3 + 0,13H™
= 1,02N, + 0,26N03 + 0,066CH,0, 5Ny 15 + 2,03H,0

Equacao 10

De acordo com a Equacédo 10, tem-se que a razdo de consumo de NO27/
NH4* € igual a 1,32, dado que pode servir para auxiliar a detec¢ao do processo em
um reator, por exemplo. Além disso, o nitrato pode indicar a presenga do processo
Anammox, servindo como uma medida do crescimento de biomassa (VAN
LOOSDRECHT, 2008).

Lotti et al. (2014a) também propbs a estequiometria Anammox, baseada
em biomassa suspensa cultivadas em Reator Biologico de Membrana (do inglés
Membrane Bioreactor - MBR), conforme a Equacgéao 11.

NH} + 1,146N0;5 + 0,071HCO3 + 0,057H* = 0,986N, + Equacéo 11
0,071CHy 740031 Ny 20 + 0,161NO3 + 2,002H,0
Van the Graaf et al. (1997) propuseram a rota metabdlica do processo que
consiste, primeiramente, na reducdo de nitrito a hidroxilamina (NH20H).

Posteriormente, a amdnia se condensa a hidroxilamina formada produzindo hidrazina

(N2Ha4) e, finalmente, esta hidrazina € oxidada formando nitrogénio gasoso. Ainda nao
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h& um consenso sobre os intermedidrios do processo, uma vez que algumas
pesquisas apontam como sendo a hidroxilamina e outras o éxido nitrico (NO) (STEIN;
KLOTZ, 2016; STROUS et al., 2006; VAN LOOSDRECHT, 2008).

E importante ressaltar que, ao contrario do processo de desnitrificacdo, na
rota metabdlica das anammox o 6xido nitroso (N20) néo é formado como intermediario
(BASSIN, 2011; VAN LOOSDRECHT, 2008). No entanto, a producao de Nz20 foi
detectada em algumas pesquisas que trabalhavam com nitrificacao parcial/anammox
(ALl et al., 2016; CHUANG et al., 2007; OKABE et al., 2011; YANG; TRELA; PLAZA,
2016). A origem da producéo ainda ndo é uma certeza, no entanto, suspeita-se da
acao de desnitrificantes em zonas andxicas criadas no sistema, como ocorre, por
exemplo, no interior de espumas (CHUANG et al., 2007) ou granulos (OKABE et al.,
2011).

Na Figura 2, estdo representadas as possiveis rotas metabdlicas do
processo Anammox, considerando o Oxido nitrico (a) e hidroxilamina (b) como
intermediarios.

Figura 2 - Rotas metabdlicas do processo Anammox e 0s possiveis intermediarios:
(a) éxido nitrico e (b) hidroxilamina.

(@) NO, (b) NO,
}
NH," NO NH," NH!OH
NoHs N2Hs
}
*2 N2

Fonte: Adaptada de Bassin (2011).

Ainda com relacdo a rota metabdlica do processo, ndo é comum a
ocorréncia de hidrazina como composto intermediario nas conversdes microbiologicas
de nitrogénio, porém, tal fato € visto de forma positiva uma vez que se trata de um
composto que, ainda que tdxico, € energeticamente rico e pode ser utilizado como
fonte de energia pelas bactérias (KUENEN, 2008; VAN DE GRAAF et al., 1997).

As bactérias anammox possuem forma de cocos (esférica) e diametro
menor que 1 um (BASSIN, 2011; NIFTRIK et al., 2004). Além disso, apresentam
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coloragdo marrom-avermelhada, provavelmente devido ao alto conteddo 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 caracteristica das anammox, é a presencga de
um compartimento especial, denominado anamoxossomo, onde ocorrem as reacdes
catabdlicas de conversao da amoénia e nitrito a nitrogénio gasoso (KALLISTOVA et al.,
2016; KUYPERS et al., 2003). O anamoxossomo tem a ainda a importante funcéo de
armazenar os intermediarios téxicos gerados no processo, protegendo o restante da
célula (VAN NIFTRIK et al., 2004).

As bactérias anammox apresentam crescimento lento, com tempo de
duplicacédo de aproximadamente 11 dias, no entanto algumas pesquisas reportaram
tempos menores (STROUS et al., 1998). Van der Star et al. (2008) reportou tempo de
duplicagéo de 5,5 a 7,5 dias, operando MBR a 38 °C e pH entre 7,1 e 7,5. Lotti et al.
(2014a) também operando MBR, obtiveram, para o género, Ca. B. sinica tempo de
duplicacéo de 3,3 dias a 30 °C e pH entre 6,8 a 7,5. Recentemente, Zhang et al. (2017)
revisaram a taxa maxima de crescimento especifico das bactérias anammox (umax).
Os autores cultivaram as bactérias imobilizadas em matrizes de gel e também em
reator MBR, porém sem limitagdo de substrato e a 37° C. Como resultado, foi obtido
uma pymax igual a 0.33 £ 0.02d™' e 0.18 d™' (correspondente a 2,1 d e 3,9 d) para os
géneros Ca. B. sinica e Ca. J. caeni, respectivamente. E possivel perceber, portanto,
que as bactérias anammox quando cultivadas em reatores que propiciem retencéo de

biomassa, podem apresentar menor tempo de duplicacao.

As bactérias anammox possuem um metabolismo versatil e a cada vez
mais descobertas surpreendentes a seu respeito tém sido feitas. Ao contrario do que
se pensava, as anammox nao sao quimiolitotroficas estritas, uma vez que podem
utilizar ferro e éxidos de manganés como aceptor de elétrons ao invés de apenas o
nitrito (KALLISTOVA et al., 2016). Também sao capazes de utilizar alguns compostos
como propionato e acetato como fonte de carbono, ao invés de CO:
(NOZHEVNIKOVA; SIMANKOVA; LITTI, 2012). Além disso, foi descoberto
recentemente que podem realizar o processo de Redugao Dissimilatéria de Nitrato a
Amoénia (ou do inglés Dissimilatory Nitrate Neduction to Ammonium — DNRA)
formando nitrito como composto intermediario. Neste processo, podem reduzir nitrato

ao intermediario nitrito (DNRA parcial) e combina-lo com a amdnia ja 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 aménia (DNRA completa) e, posteriormente,
utiliza-los no processo Anammox (CASTRO-BARROS et al., 2017; KARTAL et al.,
2007a).

Muitos esforgos tém sido dedicados para descoberta e mapeamento de
novos géneros e espécies de bactérias anammox, porém, até o momento nenhuma
cultura pura foi isolada (KALLISTOVA et al., 2016). Devido a isto, as bactérias ja
identificadas recebem o status taxondmico “Canditatus’, por serem “candidatas a
género”. Seis géneros de bactérias anammox ja foram descobertas: Candidatus
Brocadia, Candidatus Kuenenia, Candidatus Scalindua, Candidatus
Anammoxoglobus, Candidatus Jettenia e Candidatus Anammoxomicrobium e, mais
de 20 espécies (ALl; 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 varios tipos de ambientes:
terrestre, marinho, agua doce, mangues, sedimentos marinhos e agua doce, e ainda
em ambientes com condi¢gbes extremas como reservatorios de petroleo, tanques de

tratamento de chorume, bacias hipersalinas, gelo, entre outros.
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Género

Espécie

Origem do inéculo

Referéncia

Brocadia

Candidatus Brocadia anammoxidans

Lodo de reator dsnitrificante/anammox

Jetten et al. (2001)

Candidatus Brocadia fulgida

Lodos ativados

Candidatus Brocadia sinica

Diversas fontes de semeadura, inclusive
cruzamentos

Kartal et al. (2008)
Hu et al. (2010)

Candidatus Brocadia caroliniensis

Lodo de tratamento de esterco suino
Reator

Vanotti, Szogi e
Rothrock

Candidatus Brocadia brasiliensis

Lodos ativados

Janior (2011)

Candidatus Brocadia sapporoensis
Candidatus Scalindua brodae

Bifilme de reator de fluxo ascendente

Araujo et al. (2011)
Narita et al. (2017)

Scalindua

Lodos ativados

Candidatus Scalindua wagneri

Lodos ativados

Schmid et al. (2003)

Candidatus Scalindua sorokinii

Zonas suboxicas do Mar Negro

Schmid et al. (2003)

Candidatus Scalindua arabica

Candidatus Scalindua sinooifield

Zonas suboxicas do Mar Negro, Mar
Arabico e regiao costeira da Namibia e Peru

Kuypers et al. (2003)
Woebken et al. (2008)

Reservatérios de petroleo

Candidatus Scalindua zhenghei

Sedimento da subsuperficie do Mar da
China Meridional

Li et al. (2010)
Hong et al.(2011)

Candidatus Scalindua richardsii

Zonas suboxicas do Mar Negro

Candidatus Scalindua profunda

Sedimento marinho

Fuchsman et al.(2012)
van de Vossenberg

Candidatus Scalindua japonica

Sedimento da Baia de Hiroshima

etal. (2013)

Anammoxoglobus

Candidatus Anammoxoglobus
propionicus

Lodos ativados

Oshiki et al. (2017)
Kartal et al. (2007b)

Candidatus Anammoxoglobus sulfate

Lodo de reator anammox

Jettenia

Kuenenia

Candidatus Jettenia asiatica

Biomassa de reator desnitrificante

Liu et al.(2008)

Candidatus Jettenia caeni

Lodos ativados

Tsushima et al.(2007)

Candidatus Jettenia moscovienalis

Lodos ativados

Ali et al. (2015)
Nikolaev et al.(2015)

Candidatus Kuenenia stuttgartiensis

Lodos ativados

Anammoximicrobium

Candidatus Anammoximicrobium
moscowii

Lodo do fundo do rio Moskva

Schmid et al. (2000)
Khramenkov et al.
(2013)
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3.3.2.1 Configuracoes de reatores Anammox

Para realizacdo do processo, é preciso que metade da amdnia contida no
efluente seja oxidada a nitrito, disponibilizando dessa forma, os substratos
necessarios em quantidades adequadas (BASSIN, 2011). Este processo é
denominado nitrificagdo parcial ou nitritacdo e é exercido pelas BOA, conforme
demonstrado na Equacéao 2 (CASTRO-BARROS et al., 2017; NOZHEVNIKOVA et al.,
2012; SIMANKOVA,; LITTI, 2012). Nesse sentido, sado utilizadas diversas abordagens
para garantir a retencao seletiva das BOA e inibir o crescimento das BON no sistema
(CASTRO-BARROS et al., 2017). Estas técnicas sdo mencionadas com maior detalhe
nos estudos de Nozhevnikova et al. (2011), Mao et al. (2017) e Xu et al. (2015).

Existem duas principais configuragdes em que o0 processo pode se
estabelecer para promover a NP/A (Nitrificacdo Parcial/Anammox): dois reatores ou
apenas um reator. Como o préprio nome sugere, na configuracao de dois reatores, a
nitrificagcdo parcial é alcangada em um reator e, posteriormente, o efluente é
direcionado a um segundo reator Anammox. Ja na configuracao de um unico reator,
a NP/A ocorrem no mesmo reator (ALl; OKABE, 2015; BASSIN, 2011; GONZALEZ-
MARTINEZ et al., 2015; MAO et al., 2017). Na Tabela 3, constam as tecnologias e as
aplicacdes para as respectivas configuracdes, dois reatores ou um reator.
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Tabela 3 - Configuragcbes com um ou dois reatores e as respectivas tecnologias e
aplicacgoes.

Configuracao Tecnologia Aplicacoes
Guillén et al. (2016)
SHARON Shalini e Joseph (2013)
Dois reatores van der Star et al.(2007)
DEAMOX Kalyuzhnyi et al. (2006)
Mulder, Versprille e van Braak (2012)
NAS Desloover et al. (2011)

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

CANON Third et al. (2005)
Zhang et al. (2010b)
DEMON Wett (2007)
Um reator Monballiu et al. (2013)
OLAND 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 inglés Single reactor High Activity ammonia Removal Over Nitrite
DEAMOX - do ingés Denitrifying Ammonium Oxidation

NAS - do inglés New Activated Sludge

CANON - do inglés Completely Autotrophic Nitrogen Removal Over Nitrate
DEMON - do inglés pH-Controlled Deammonification system ou desamonificagao
OLAND - do inglés Oxygen Limited Autotrophic Nitrification Denitrification

SNAD - do inglés Simultaneous Nitrification Anammox and Denitrification

O processo Anammox tem sido designado por diversos acrédnimos, como
mostrado na Tabela 3. No entanto, é importante ressaltar, que todos eles se referem
ao mesmo tipo de tratamento, nitrificacdo 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 sdo alguns manejos operacionais, como por exemplo na
OLAND em que é€ realizada limitacdo de oxigénio a fim de favorecer as AOB e,
consequentemente, a oxidagao parcial da aménia (VAN HAANDEL; KATO; VON
SPERLING, 2009). J4 a ANITA™ Mox, é baseada no desenvolvimento de biofilmes
utilizando meio suporte AnoxKaldnes normalmente em reatores MBBR (Reator de
Biofilme de Leito Mdvel, do inglés moving bed biofilm reactor) (CHRISTENSSON et
al., 2013).
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3.3.2.2 Caracteristicas do processo Anammox

O processo Anammox tem demonstrado ser uma alternativa para a
remocao de nitrogénio com um bom custo-beneficio (AHN, 2006; KALISTOVA et al.,
2015; KARTAL; KUENEN; VAN LOOSDRECHT, 2010; MA et al., 2016). Isto porque,
devido ao processo ser autotréfico, ndo requer carbono organico para o crescimento
celular e, portanto, a adicao de fonte de externa de carbono nao é necessaria como
na desnitrificacdo. Ainda, como a amdnia é oxidada apenas até nitrito no processo de
nitrificacdo parcial, o consumo de energia no Anammox € substancialmente menor
que na nitrificacao/desnitrificacao (reducao de cerca de 60%) (TCHOBANOGLOUS;
BURTON; STENSEL, 2014b; NARITA et al, 2017; TOMASZEWSKI; CEMA,;
ZIEMBINSKA-BUCZYNSKA, 2017; VAN DONGEN; JETTEN; VAN LOOSDRECHT,
2001).

Devido a estas caracteristicas, o processo Anammox foi escolhido para a

realizacao desta pesquisa.
3.4 Aplicacoes do processo Anammox

O processo Anammox tem sido amplamente aplicado no tratamento de
efluentes de diversos processos industriais, como alimenticios e de abate de animais,
tratamento de lixiviados e ainda em efluentes proveniente de digestores de lodo, os
denominados sidestream (MAO et al., 2017; NOZHEVNIKOVA; SIMANKOVA; LITTI,
2012). O efluente de tais aplicacées contém altas concentracbes de amébnia e baixas
concentragdes de carbono, ou seja, baixa relacdo C/N (ALI; OKABE, 2015; LEAL et
al., 2016). Na Tabela 4, constam alguns exemplos de aplicacbes do processo
utilizando diferentes tecnologias e tipos de efluentes, e operadas em localidades
distintas. Algumas delas foram realizadas em escala de bancada.
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Tabela 4 - Aplicagcbes do Anammox utilizando diferentes tecnologias e tipos de

efluentes.

Tecnologia usada

Tipo de efluente

Localizacao Referéncia

NAS? (dois reatores)

Sharon- Anammox

Sharon- Anammox

ANITA Mox

SNADP

Sharon- Anammox

DEMON

Lodos Ativados

(lodo anammox)

CANON

Industria alimenticia
(batata)

Sidestream da estacao
de tratamento
Dokhaven

IndUstria de

semicondutores
Agua de rejeito

Industria de fertilizante

Suino

Agua de rejeito

Lixiviado

Industria Optoeletrénica

Holanda Desloover et al. (2011)
Holanda van der Star et al. (2007)
Japéao Tokutomi et al. (2011)
Suécia Chistensson et al. (2013)
india Keluskar, Nerurkar e
(Bancada)  poqai(2013)

Japéao Yamamoto et al. (2008)
(Bancada)

Austria Wett (2007)

Alemanha Azari et al. (2017)

Taiwan Daverey et al. (2013)
(Bancada)

aNAS — do inglés new activated sludge (novo lodo ativado)

bSNAD - do inglés simultaneous partial nitrification, anammox and denitrification (simultanea nitrificagio parcial,

anammox e desnitrificacao)

Lackner et al. (2014) reportou a existéncia de mais de 100 instalagbes em

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

com baixa relacdo C/N. De acordo com 0 mesmo estudo, a maior parte das estacdes

estao localizadas na Europa. O pais com maior numero de estagdes que operam com

0 processo anammox € a Alemanha, seguida da Holanda e China, como representado
na Figura 3 (ALIl; OKABE, 2015).
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Figura 3 - Distribuicdo geogréfica de estacdes de tratamento em escala plena que

utilizam reator Anammox.

sAlemanha # Holanda = China » Suica = EUA

= Finlandia m Espanha = Reino Unido = Outros

Fonte: Adaptado de Ali e Okabe (2015).

Estudos tém sido realizados para aplicacdo do Anammox também em
efluentes que contenham maiores relagbes C/N, como é o caso dos efluentes
domésticos (mainstream) ap6s tratamento anaerdbio (por exemplo UASB)
(FERNANDES et al., 2018; LEAL et al., 2016; LOTTI et al., 2014b, 2015). No entanto,
ainda ha muitos desafios a serem vencidos, como a baixa temperatura destes
efluentes (ndo ideal para anammox) e as menores concentra¢coes de amodnia, as quais
podem culminar em perda de vantagem seletiva das BOA sobre as BON (ALI; OKABE,
2015; MAO et al.,, 2017; XU et al.,, 2015). Dessa forma, assim como a presente
pesquisa, estudos que objetivam melhor compreender o processo Anammox
utilizando efluente com caracteristicas semelhantes a do doméstico, sédo considerados

relevantes.
3.5 Fatores intervenientes na atividade Anammox

Fatores como concentracao de substratos, pH e temperatura, concentracao
de OD e biomassa, podem interferir na atividade anammox de forma positiva

(elevando a taxa de crescimento) ou negativa (inibindo o processo). Conhecer esses
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parametros para melhor ajusta-los aos requisitos do processo € de fundamental
importancia para o sucesso das aplicacoes e da operagao de reatores. Esses fatores

serdo descritos com mais detalhes nos itens que seguem.
3.5.1 Concentracao de substratos

Conforme podemos ver na Equagédo 10, aménia e nitrito sdo substratos
fundamentais para realizacao do processo Anammox, porém alguns cuidados devem
ser tomados. No caso do nitrito, se ocorrer em concentragcbes muito baixas, pode
limitar o crescimento das bactérias anammox, ja em concentra¢cées mais elevadas
pode provocar inibicdo do processo. Varios estudos que demonstram inibicdo por
nitrito podem ser encontrados na literatura, porém ndo ha consenso sobre o valor
limite. Jin et al. (2012) ressaltam que isto pode acontecer pelas caracteristicas

operacionais utilizadas serem diferentes de teste para teste.

Strous et al. (1999b) verificou que as bactérias anammox foram
completamente inibidas em concentragbes de nitrito maiores que 0,1 gN.L™'. O autor
destacou ainda que que adicao de quantidades trago de hidrazina e hidroxilamina,
podem auxiliar na reversao da inibicdo por nitrito. Dapena-Mora et al. (2007)
demonstrou por meio de testes de atividade que nitrito provoca 50% de inibicao
guando em concentragéo igual/superior a 350 mgN.L™". Lotti et al. (2012) verificou que
0 aumento do tempo de exposicdo e concentracdo de nitrito aumentam a inibigao.
Eles encontraram que 400 mgN.L" resultava em 50% de inibicdo. Os autores
mostraram ainda, que a inibicao é reversivel em concentragao de nitrito até 1000 mg.L-
! dentro de 24 horas de exposicao.

N e

para concentracbes bem elevadas. Dapena-Mora et al. (2007) mostrou que
concentragdes de amdnia e nitrato iguais a 770 e 630 mgN.L", respectivamente, sdo
capazes de inibir o processo em 50%.

Jin et al. (2012) sumarizou em sua pesquisa diversos aspectos
potencialmente causadores de inibicdo no processo Anammox, como salinidade,
matéria orgéanica toxica (alcoois, aldeidos, fendis, antibioticos), matéria organica nao
téxica, metais pesados, fosfatos, sulfatos, entre outros, e concluiu que todos estes,

acima de uma determinada concentracao limite, podem provocar inibi¢des.
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3.5.2 Temperatura e pH

A temperatura é um parametro muito importante quando se trabalha com
bactérias anammox, uma vez que influencia diretamente a velocidade dos processos

metabdlicos 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 6timo
em 8,0. A faixa de temperatura usual para o processo € 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 6tima igual a 37°C. Dosta et al. (2008) observou maxima atividade em
temperatura de 35 a 40°C e inibicao a 45°C, uma vez que, nesta temperatura ocorreu

lise celular.

Tomaszewski, Cema e Ziembinska-Buczynska (2017) realizaram
experimento sobre a interferéncia da temperatura e na atividade anammox variando
de 10°C a 40°C em pH fixo igual a 7,5 e um segundo teste sobre a interferéncia do
pH, variando de 6,0 a 9,0 em temperatura fixa de 30°C. Como resultados, foi
observada dependéncia da atividade anammox sobre temperatura, j& que o maior
crescimento de biomassa ocorreu a 40°C e menor a 10°C. Quanto ao pH, a maior
atividade obtida foi em pH 7,0 e 7,5. O autor concluiu por meio de testes estatisticos

que temperatura e pH afetam o crescimento das anammox.

Guillén et al. (2015a) deram partida em dois FBP (filtros biol6gicos
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 remogé&o de nitrogénio mais rapidamente.

Recentemente, Fernandes et al. (2018) estudaram o efeito da variagao de
uma faixa de temperatura tipica tropical (20-30°C) quanto a remoc¢ao de nitrogénio e
comunidade microbiana. Os autores utilizaram reator do tipo batelada sequencial
(RBS) e a alimentagéo foi realizada com efluente anaerdbio pré-tratado acrescido de
nitrito (reproduzindo uma situacao de mainstream). Os resultados mostraram que em
todas as temperaturas testadas (30, 25 e 20°C), a remoc¢ao de nitrogénio foi acima de
90%, demonstrando viabilidade de utilizar o processo Anammox no tratamento de

efluentes mainstream em paises de clima tropical (como o Brasil).
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Apesar da maior parte dos estudos serem realizados em temperatura acima
de 25°C, alguns avancos tém sido feitos para conciliar uma boa remocgéao de nitrogénio
em temperaturas mais baixas. Ma et al. (2013) operando reator UASB-Anammox
mostrou que ao reduzir a temperatura de 30°C para 16°C, ndo houve mudanca na
morfologia dos grdos ou reducdo do numero de células anammox. Além disso, a
eficiéncia de remogao de nitrito reduziu apenas cerca de 2% e de amoénia 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 eficiéncia na
remocao de nitrito e este substrato comegou a acumular.

3.5.3 Concentracao de Oxigénio Dissolvido (OD)

Como as bactérias Anammox sdo anaerdbias estritas, € de fundamental
importancia que o OD seja monitorado no sistema de forma a evitar inibicdo das
mesmas (BASSIN, 2011).

Kimura, Isaka e Kazama (2011) analisaram os efeitos provocados pela
introducgao de afluente com até 5 mgO2.L" e verificou que até 2,5 mgOz.L" a atividade
anammox nao foi afetada. O autor avaliou ainda formas de recuperar a atividade ap6s
inibicdo e concluiu que reduzir a concentracao de OD borbulhando gas argdnio ou
nitrogénio logo apds a inibicao é suficiente.

Jung et al. (2007) analisaram a influéncia do OD no periodo de start-up de
reatores UASB-Anammox. Durante os primeiros 83 dias, ndo foram realizados
controle de OD. Porém, ao borbulhar argénio suficientemente até 0,2 mg.L™!, notaram
rapido aumento na remogdo de amonia, de 10 para 30 gN.m=3.d"".

Semelhantemente, Guillén et al. (2015a) operando dois FBP em escala de
bancada, perceberam instabilidade na atividade anammox e acumulo de nitrato
durante parte do start-up. Do dia 43 em diante, passaram a borbulhar gas nitrogénio
(N2) no afluente e instalaram sistemas de captura de oxigénio (scavenger) no
headspace dos reservatérios do efluente sintético. Apds estes procedimentos, os
autores notaram aumento da atividade anammox, e concluiram que antes do dia 43
as bactérias estavam inibidas pelo OD, e atividade de BOA e BON predominavam nos
reatores, ja que as mesmas utilizam oxigénio em seus processos metabdlicos.



46

3.5.4 Crescimento e retencao de biomassa anammox

O start-up do reator anammox é uma das limitacbes da aplicagdo do
processo (IBRAHIM et al., 2015; MAO et al., 2017; WANG et al., 2009). Como estas
bactérias possuem crescimento lento, caracteristica comum aos seres autotréficos,
atingir uma boa quantidade de biomassa em um reator € um processo bastante
delicado e demorado (ARAUJO et al., 2010; NOZHEVNIKOVA et al., 2012). Assim,
como as anammox ainda nao foram isoladas em cultura pura, diversos trabalhos de
enriquecimento tém sido desenvolvidos, contribuindo para o estudo microbioldgico e
reducéao 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 acumulo de biomassa no sistema, sdo as perdas por arraste das células
do sistema e flotagbes por acumulo de gas dentro dos granulos (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 concentracédo de células, fixadas a um material
suporte por meio da producao de substancias poliméricas extracelulares (também
conhecida como EPS, do inglés extracellular polymeric substance) (SHENG; YU; LI,
2010). Os substratos necessarios ao crescimento das bactérias sdo transportados
para as camadas mais internas do biofilme por difusdo. Ja os produtos finais do
metabolismo sao transportados no sentido oposto (para fora do biofilme), também por
difusdo (GONCALVES, 2007; MORGENROTH, 2008a).

O crescimento aderido é vantajoso para bactérias de crescimento lento pois
favorece o acumulo de biomassa ativa, ou seja, contribui para elevar a idade do lodo
(Bc). Além disso, como as bactérias estdo aderidas, é possivel operar reatores com
tempo de detencéao hidraulica (TDH) menores do que o tempo de geragao celular sem
que as bactérias sejam lavadas do sistema (MORGENROTH, 2008a; VON
SPERLING, 1996).

Outros pontos positivos do crescimento em biofilmes sdo: maior protecdo
contra substancias toxicas, resisténcia a forgas fisicas, evitando que sejam facilmente

lavas do sistema, e maior atividade com consequente aumento na taxa de remocao
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de substrato, uma vez que as células aderidas sao 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

resisténcia a menores temperaturas.

Ao trabalhar com biofilmes, alguns cuidados devem ser tomados com
relacdo a sua espessura. Espessuras muito finas proporcionam a todas as bactérias
mesmas condigdes 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 organicas, os substratos difundidos podem néo atingir as
camadas mais internas, diminuindo a atividade bacteriana nas mesmas, passando a
predominar a respiracdo endogena. Nestes casos, a aderéncia entre 0 meio suporte
e biofilme diminuira, como consequéncia, partes de biomassa poderao sair junto com
o efluente, sendo removidas no decantador secundario (TCHOBANOGLOUS;
BURTON; STENSEL, 2014c; VON SPERLING, 1996).

Diversos micro-organismos, com seus mais diversos metabolismos, sao
capazes de coexistir nas camadas do biofilme, cada um atuando no seu micro nicho
(LU; CHANDRAN; STENSEL, 2014). Essa coexisténcia é de especial interesse no
tratamento de efluentes por permitir a remogdo simultdnea de poluentes como
nitrogénio e matéria organica (NOZHEVNIKOVA; BOTCHKOVA; PLAKUNQV, 2015).

Nos biofilmes, é possivel estabelecer um gradiente de oxigénio,
proporcionando coexisténcia de zonas aerdbias, e zonas anaerdbias/anodxicas.
Normalmente as camadas mais internas do biofilme sao anaerdbias, porém,
dependendo da concentragao de nitratos, podem se tornar anéxicas (WILSENACH et
al., 2014). Desse modo, 0s micro-organismos com mais afinidade ao oxigénio se
estabelecem em partes mais externas do biofilme e, a medida que a concentracdo de
oxigénio vai reduzindo nas camadas mais internas, é possivel encontrar micro-
organismos que possuem menor afinidade com o oxigénio, como é o caso das
bactérias anammox (VON SPERLING, 1996).

A coexisténcia 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 aerdbia), protegem as anammox, que estao
localizadas nas partes mais internas (zona andxica) de inibicbes por contato com
oxigénio (KALISTOVA et al., 2015; LIN et al., 2014). Na Figura 4 esta representado
um biofilme com coexisténcia de BOA e anammox, bem como os respectivos
substratos da NP/A.

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

N2> NH,* O,
\ Efluente
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Fonte: Adaptado de von Sperling (1996) para o processo Anammox.

Xiao et al. (2009), operando reator de batelada sequencial com biofilme
(RBSB), observou coexisténcia de micro-organismos nitrificantes (BOA e BON),
desnitrificantes (aerdbias e anaerdbias) e anammox. O sistema apresentou alta
eficiéncia de remocao de amdnia (97%) e matéria organica (86%).

Mc Conell et al. (2015) operaram FBP preenchido com espumas de
poliuretano em escala piloto, atuando como pés tratamento de UASB. Os autores
reportaram coexisténcia de bactérias nitrificantes, desnitrificantes e anammox e boa

remocao simultanea de carbono e nitrogénio do efluente.

Botchkova et al. (2014), cultivou anammox em reator hibrido anaerébio de
fluxo ascendente a 30°C, utilizando como meio suporte fios flexiveis de polimero. Os
autores observaram coexisténcia entre diferentes espécies de anammox e outros
micro-organismos, como bactérias heterotréficas. 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 € a estrutura que servira de base para o desenvolvimento
do biofilme e sua escolha é essencial para o bom e eficiente funcionamento do reator
(GONCALVES, 2007; FLORENCIO et al., 2009; TCHOBANOGLOUS; BURTON;
STENSEL, 2014c). Dependo da configuracdo, o biofilme podera se desenvolver

aderido a superficie do material ou ainda em seus intersticios (CHERNICHARO, 1997)

Ha alguns requisitos que um bom meio suporte devera atender: ser
estruturalmente resistente, biologicamente inerte e quimicamente estavel, apresentar
leveza, ter grande area especifica de modo a garantir a maxima aderéncia de sélidos,
ser viavel economicamente e ter em abundancia no local que o reator serd instalado
(CHERNICHARO, 1997; GONCALVES, 2007; TCHOBANOGLOUS; BURTON;
STENSEL, 2014c). Além disto, é importante que a porosidade do meio suporte permita
boa difusdo dos substratos, com o minimo de entupimentos (FLORENCIO et al.,
2009).

Diversas pesquisas que aplicam o processo Anammox tém optado por
utilizar meio suporte, dentre eles: Kaldnes ou anéis de plastico 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; GUILLEN et al., 2015a e
2015b; ZHANG et al., 2010a).

Em particular, as espumas de poliuretano tém demonstrado boa eficiéncia
como material suporte devido a elevada quantidade de espacos vazios (mais de 90%),
0 que resulta em uma grande area especifica para formagéo de biofilme (TANDUKAR
et al., 2006). As espumas permitem ainda boa retencdo de biomassa e baixa difusdo
de oxigénio, contribuindo para coexisténcia de zonas aerdbias e andxicas/anaerdbias,
favorecendo a diversidade metabdlica no sistema (GUILLEN etal., 2015a).

Mesmo que esta tecnologia seja parcialmente aberta com o oxigénio
circulando livremente, é possivel estabelecer condi¢cdes andxicas no biofilme formado,
proporcionando as condi¢des ideais para desenvolvimento das anammox (WATARI et
al., 2016).
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Tandukar et al. (2006) estudou um FBP preenchido com espumas,
denominado Downflow Hanging Sponge (DHS) como poés tratamento de UASB. O
sistema demosntrou boa eficiéncia na remocdo de DBO, DQO e SS (sélidos
suspensos): 95%, 80% e 70%, respectivamente.

No estudo de Almeida, Oliveira e Chernicharo (2011), foi operado um FBP
pos-UASB dividido em 4 compartimentos preenchidos com diferentes materiais
suportes: escéria de alto forno, apara de conduite corrugado, anéis de plastico e
espumas de poliuretano. O FBP operado com espumas (DHS), obteve o melhor
desempenho na remocao de DQO e sélidos suspensos totais (SST), o qual foi
atribuido a maior retencao de sélidos na espuma e maior idade do lodo. O sistema
DHS ainda se mostrou robusto em casos de limitacao e sobrecarga de carga hidraulica
e organica, fato atribuido a estabilidade do biofilme formado nos intersticios das

espumas.

Em uma pesquisa posterior, Almeida et al. (2013) comparou o desempenho
quanto a remocao de carbono e nitrogénio de dois FBP: um preenchido com meio
suporte de plastico corrugado com seus intersticios preenchidos com espumas
(Rotosponge) e apenas com de plastico corrugado (Rotopack). Os autores
observaram melhor eficiéncia da Rotosponge na remogéo de carbono e amdnia (para
este ultimo, cerca de 80% em comparacao a 40-50% utilizando Rotopack). Ainda, foi
reportado a presenca de bactérias anammox nas zonas anoxicas formadas no

biofilme, contribuindo para a remocao de nitrogénio.
3.6 Filtro Bioldgico Percolador

Como mencionado, por serem micro-organismos de crescimento lento, €
importante que as anammox sejam cultivadas em reatores que proporcionem retencao

de biomassa. Assim, uma tecnologia viavel é Filtro Biolégico Percolador (FBP).

Este sistema consiste em um tanque aerdbio, normalmente circular,
preenchido com meio suporte (comumente brita, escoéria de alto forno, materiais
plasticos em formatos variados, pedacos de bamboo ou madeira) sobre o qual a
biomassa ird crescer aderida. O efluente é aplicado na parte superior, em gotas ou
jatos, e percola de forma descendente permitindo o contato entre o substrato e o



51

bioflme  formado (TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014c;
CHERNICHARO, 1997).

A medida que a biomassa cresce no reator, 0s espagos vazios por onde o
liquido percola tendem a diminuir, aumentando, consequentemente, a velocidade de
escoamento nos poros. Dessa forma, serd gerada uma tensao de cisalhamento, a
qual ira desgrudar parte da biomassa que saira junto com o efluente, ocasionando,
assim, um controle natural da espessura do biofiime (MORGENROTH, 2008b).

A entrada de oxigénio no sistema é importante para manter as condi¢oes
aerdbias e prevenir maus odores, normalmente, é realizada de forma natural por
conveccgao, baseada na diferenga de temperatura entre o0 ambiente e o interior do filtro
(JORDAO; PESSOA, 2011; TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014d).

Como a ventilacdo pode ser feita naturalmente, a medida que o liquido
percola pelo reator, a demanda de OD dos micro-organismos aerdbios (localizados
nas regides mais externas do biofilme) vai sendo suprida, reduzindo os gastos com
energia elétrica, sendo esta uma vantagem dos FBP. (GONCALVES, 2007;
TCHOBANOGLOUS; BURTON; STENSEL, 2014d; TANDUKAR et al., 2006; VIEIRA
et al., 2013). Essa tecnologia € ainda atraente devido ao baixo custo construtivo e de
operacao, simplicidade operacional e pouca manutencdo em equipamentos, em
decorréncia do baixo grau de mecanizacdo (GONCALVES, 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, € mais robusto, resistindo
melhor a sobrecargas hidraulicas, organicas e téxicas. Os autores afirmam ainda que
os FBP sao bons sistemas para serem aplicados em cidades cuja carga afluente é

variavel em algumas épocas do ano, como em cidades turisticas.

Em FBP pode haver recirculagédo do efluente final (Guillén et al., 2015a), a qual
€ muitas vezes utilizada para molhar o sistema em situacdes de baixa vazao, diluir
esgoto afluente, possibilitar que a matéria organica 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 recirculacdo implica em um maior gasto com
energia, sendo que este parametro ja representa um dos maiores custos operacionais

nas estacdes de tratamento de esgoto (ETE) no Brasil (JORDAO, 2015). Além disso,
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a compra e manutencdo de bombas, bem como a construcdo e manutengcédo de
estruturas de suporte ao processo de recirculagao elevam os custos do tratamento, o
que pode nao ser viavel principalmente em casos de limitacao de recursos, como

ocorre em muitos paises em desenvolvimento (JORDAO; PESSOA, 2011).
3.6.1 FBP operado com bactérias anammox

Alguns trabalhos encontrados na literatura reportaram presenca de
atividade anammox no biofilme do FBP, mesmo que os mesmos nao objetivassem a
remocao de nitrogénio por essa rota metabodlica. 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 remocéo de nitrogénio do reator que, a principio, almejava remoc¢ao
de nitrogénio 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 Africa do Sul. Os autores constataram que no biofilme,
além da remocdo de nitrogénio pelos processos tradicionais de nitrificagdo e
desnitrificagdo, o Anammox também contribuiu para a remocao de nitrogénio. As
principais espécies encontradas foram Candidatus Brocadia anammoxidans e
Candidatus Brocadia fulgida. E, por ultimo, 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 a formacédo de zonas andxicas em alguns pontos do reator,

favoraveis 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 aplicacédo superficial (1,0 a 3,0 m3mz2.d). No biofilme, foram
identificadas bactérias nitrificantes, desnitrificantes e anammox. A demanda quimica
de oxigénio (DQO) e concentracido de NH4*-N foram mantidas fixas: 30 e 1,5 mg.L™",
respectivamente. A eficiéncia de remoc¢ao de DQO foi de 97,7-99,3% e de NHa4* 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 concentracdo afluente de matéria
orgénica (6 a 25 mg.L") e NHs* (1,2 a 15 mg-N.L") em cinco diferentes estagios. A
eficiéncia de remocéao foi elevada para ambos: 62-98% para matéria organica e 68-
98% para NHa*.

Zhang et al. (2010a) operando reator Anammox de fluxo ascendente,
alcangaram boa remocéo de nitrogénio (3,6 kg N/m3/d-' em 5 meses) em comparacéo
a outros trabalhos citados pelos autores. Ainda foi reportado boa capacidade das
espumas em reter a biomassa anammox, o que contribuiu para uma boa remocao de

nitrogénio no periodo de start-up (1,0 kg N/m3/d-' em 56 dias).

Nesse sentido, € possivel perceber que as bactérias anammox sao
capazes de se desenvolver em FBP e, devido as vantagens do uso de espumas como
meio suporte, a combinacdo de ambos pode ser uma opg¢ao eficiente para remogao
de nitrogénio via processo Anammox (GUILLEN et al., 2015a). Esta tecnologia foi
escolhida, portanto, para desenvolvimento deste estudo e sera abordada com mais

detalhes no tépico a seguir.
3.6.2 DHS - Downflow Hanging Sponge

Reatores do tipo Filtro Bioldgico Percolador quando preenchidos com meio
suporte de espumas séo também chamados Downflow Hanging Sponge (UEMURA et
al., 2010; TANDUKAR et al., 2006). O volume das espumas é composto, em grande
parte por espacos vazios (cerca de 90%) e, devido a isso, disponibilizam uma maior
area para crescimento dos micro-organismos. Além disso, como as espumas
proporcionam uma maior idade do lodo, é possivel trabalhar com TDH menores
(muitas vezes algumas horas sado suficientes, como mostra Watari et al. (2016)). Os
maiores tempos de residéncia celular, proporcionam também uma baixa geracao de
lodo, reduzindo custos com seu tratamento e destinagdo final (Tandukar et al., 2006).

Uma outra vantagem desta tecnologia, é o suprimento de OD aos micro-
organismos aerdbios aderidos na superficie ou mais ao interior da espuma, ser
realizado de forma natural a medida que o liquido percola pelo reator, reduzindo
custos com energia elétrica e tornando-o mais sustentavel (MACHDAR et al., 2000;
OKUBO et al., 2015; GUILLEN et al., 2015b; TANDUKAR et al., 2006; WATARI et al.,
2016).
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Muitos estudos tém sido desenvolvidos propondo a aplicagéo do sistema
DHS como po6s tratamento de UASB, uma vez que, esta € uma associagao eficiente
para remover nutrientes ndo removidos no processo anaerdbio. Essa aplicagao é
também considerada uma opcao viavel de tratamento de efluentes em paises em
desenvolvimento, devido seu bom custo beneficio (EL-KAMAH; MAHMOUD; TAWFIK,
2011; MACHDAR et al., 2000; ONODERA et al., 2016; GUILLEN 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 decantacao secundaria, a qual € uma simplificacdo operacional que contribui ainda

mais para a aplicacao desse sistema em paises em desenvolvimento.

Onodera et al. (2015) avaliaram um sistema DHS em escala piloto
(baseado em espumas envolvidas por anel plastico, semelhantes as utilizadas neste
trabalho) quanto ao crescimento de macrofauna (caramujos), o qual € um recorrente
problema em FBP. O crescimento desses organismos resulta em prejuizos para o
sistema devido: degradar o biofilme atuante, problemas mecanicos devido suas
conchas (entupimentos, problemas nas bombas), aumento no valor dos sdélidos
suspensos (presenga de suas conchas e corpos), conchas podem proteger bactérias
de desinfeccao, dentre outros (BOLTZ et al., 2008). Onodera et al. (2015) concluiram
que o sistema DHS é eficaz na protecdo da biomassa contra os caramujos, uma vez
que, as espumas, por conterem poros bem pequenos, permitiram o crescimento dos
caramujos apenas em sua superficie externa, preservando a biomassa nos
intersticios. Ressaltaram ainda, que a degradacao da biomassa na superficie 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 remog¢ao de
nutrientes em conjunto com o processo Anammox. Sanchéz-Guillén et al. (2015a),
operaram dois FBP preenchidos com espuma de poliuretano (DHS), com recirculagao
e sem entrada de oxigénio. Um deles, operou simulando temperatura moderada, a
20°C e o outro, simulando temperatura tropical, a 30°C. A alimentagao dos reatores
foi feita com efluente sintético de concentragdes iguais de NH4+* e NO2 (50 mg-N.L™
de cada), baseado no esgoto doméstico da Holanda (local de realizac&o). O estudo
foi dividido em duas fases: start-up e Fase |. Como resultados, os autores reportaram
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que o reator operado a 30 °C obteve uma estabilizacdo mais rapida, 66 dias, enquanto
que o outro estabilizou a partir do dia 104. A taxa de conversao de nitrogénio apos a
estabilizacao foi maior no reator operado a 30°C do que no operado a 20°C, sendo
elas 1,60 e 1,52 kg-N/m3esponja d, respectivamente. A eficiéncia total de remocao de
nitrogénio 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 concluiram, portanto, que a
tecnologia de FBP/Anammox é apropriada para a remogao de nitrogénio em efluentes
mainstream proveniente de pos-tratamento anaerdbio e que a 30°C foram obtidos
melhores resultados quanto ao menor tempo de estabilizacdo e maior capacidade de

remogéao de nitrogénio.

Em um estudo posterior, Sanchéz-Guillén et al. (2015b) avaliaram a
viabilidade de obter nitrificacao parcial com aeragao natural em um sistema DHS. Os
autores operaram dois reatores FBP a 30°C, preenchidos com camadas horizontais
de espuma de poliuretano de diferentes espessuras (Reator1: 0,75 cm e Reator 2: 1,5
cm). A alimentacgdo foi feita com efluente sintético com concentragdo de NH4* igual a
100 mg-N.L" e a ventilagao foi feita de forma natural. Em alguns pontos do reator
onde a concentracao de oxigénio era baixa, foram formadas zonas andxicas que
favoreceram o desenvolvimento de biomassa anammox, a qual contribuiu para
remocao de nitrogénio. A remocao total de nitrogénio foi de 52,2% no reator 1 e 54%
no reator 2. E possivel perceber, a remogao foi bem menor do que a alcangada no
trabalho anterior. Tal fato pode ser explicado devido nao ter sido adicionado nitrito
neste segundo trabalho e, assim, a atuacdo das anammox dependia da nitrificacéo
parcial e da quantidade de oxigénio que adentrava no reator.

3.7 Start-up e estabilizacao do processo Anammox

Conforme comentado no tdpico 3.5.4, o start-up e estabilizacdo de reatores
operando com 0 processo anammox, € ainda um desafio e pode demorar longos
periodos de tempo. Isto por que além das bactérias anammox possuirem crescimento
mais lento, também s&o extremamente sensiveis (pH, oxigénio dissolvido, substéancias
inibidoras, temperatura) e, portanto, mais complexas de cultivar (ARAUJO et al., 2010;
AUGUSTO; CAMILOTI; SOUZA, 2018).

Conforme abordado no tépico 3.6.2.1, Sanchéz-Guillén et al. (2015a),
operaram dois FBP preenchidos com espuma de poliuretano (DHS), um deles a 20°C
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e outro a 30°C. O efluente sintético continha 50 mg NHs*-N.L-" e 50 mg NO2--N.L".
Como resultados, os autores reportaram que o reator operado a 30 °C obteve uma
estabilizacao mais rapida, 66 dias, enquanto que o outro estabilizou a partir do dia
104. A taxa de conversdo de nitrogénio apds a estabilizacdo foi maior no reator
operado a 30°C do que no operado a 20°C, sendo elas 1,60 e 1,52 kg-N.m3esponja.d™,
respectivamente. A eficiéncia total de remocao de nitrogénio 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 concluiram, que o FBP operado a 30°C obteve melhores
resultados quanto ao menor tempo de estabilizacao e maior capacidade de remocéo
de nitrogénio em comparacgao 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-" e 70 mg NO2-N.L" e carga de nitrogénio igual a 0,07 kg-
N.m=3d"'. Atividade anammox ocorreu no dia 45 aumentou até o dia 61, quando a
eficiéncia de remocao de amoénia e nitrito atingiram 91 e 100%, respectivamente.
Desse modo, os autores concluiram 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 inglés Membrane-Aerated Biofilm Reactor), de forma a avaliar
a o processo de nitrificagdo parcial e anammox em um unico estagio (SNAP do inglés
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 recirculagdo do efluente final com vazao igual a de
entrada. O reator foi operado em dois periodos, sendo que no primeiro (0-132 dias) a
alimentacao foi feita com efluente sintético com concentracdo de aménia igual a 50
mgNH4-N.L-" e carga de nitrogénio igual a 50 gN.m=3.d"'. Os autores observaram que
atividade anammox surgiu apés o dia 48 e o processo SNAP se tornou estavel apds
o dia 80. A eficiéncia média de remocao de nitrogénio total (NT) na fase estacionaria
do periodo 1 (dias 80 a 132) foi igual a 78 + 6% (39 + 3 gN.m=3.d"") e a maxima remocao
igual a 80% (43 gN.m=3.d""), ja no periodo 2 a eficiéncia média de remogéo de NT na
fase estacionaria (dias 154 a 216) foi igual 61 + 5% (62 + 6 gN.m3.d") e maxima de
69% (73 gN.m3.d"). A queda na eficiéncia do reator no periodo 2 foi atribuida as
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maiores concentragcdes de OD no sistema, que podem ter causado um desequilibrio
nos micro-organismos (com proliferagao de NOB). Os autores concluiram que o reator
MABR foi eficiente para uma implementagdo mais rapida da configuracao SNAP.

Na Tabela 5 estdo sumarizadas informacdes dos estudos de start-up
descritos neste topico.



Tabela 5 - Estudos de start-up e estabilizacdo de reatores anammox

58

Carga de c tracio Concentracs Taxa de Eficiéncia de
Tipo de Meio Temperatura nitrogénio oncentracao Loncentracao Remocao de remocao de Estabilizacao A
Reator suporte (°C) aplicada de Amonia de Nitrito Nitrogénio Nitrogénio (dias) Referéncia
P plicada (1 gNH,~N.L') (mgNO:—N.L*) enio o
(kgN.m3 .d"") (kgN.m=3 .d"") (%)
FBP- Cubos de a . Guillén
(fechado) espuma 30 2,09+0,19 49 +4 50+5 1,6 78 +4 apds 66 et al. (2015a)
FBP- Cubos de a . Guillén
(fechado) espuma 20 2,15+ 0,21 50+ 6 52 +4 1,52 74 5 apoés 104 et al. (2015a)
Pecas
Reator de i . b Wang et al.
Leito Fixo Hon?i)l/((;omb- 35 0,07 70 70 acima de 91 61 (2016)
Augusto,
MABR - 31,3+0,7 0,05 50 ¢ 393 786 apos 80 Cameloti e
Souza (2018)
8Por m3 de espuma

bPeriodo de start-up, nao foi observado periodo de estabilizagdo neste estudo
¢ Nitrificagdo Parcial



59

3.8 LimitacOes e desafios do saneamento e remocao de nutrientes
de efluentes no Brasil

No Brasil, apesar dos esforcos para melhoria do sistema de esgoto
sanitario, ainda existem diversos entraves para seu pleno desenvolvimento. Um deles,
€ a remogao de nutrientes, a qual muitas vezes nao é realizada durante o tratamento,
principalmente, pela ineficiéncia e lacunas existentes na legislagéo vigente, além dos

baixos investimentos financeiros e sensibilizacdo ambiental.

Usualmente, o tratamento de esgoto € classificado em quatro niveis de
remocao: preliminar, primario, secundario e terciario, e a determinacgao do nivel global
de tratamento de uma ETE é feito de acordo com o maior nivel existente (VON
SPERLING, 2014). A escolha do nivel de tratamento a ser empregado, depende
substancialmente da caracteristica do efluente a ser tratado e da qualidade requerida
para o mesmo, a fim de atender a legislagao vigente para seu langcamento (OLIVEIRA
JUNIOR, 2013).

Segundo von Sperling (2014), a remocao de nutrientes € alcancada
principalmente no tratamento terciario. Em paises desenvolvidos, onde os requisitos
de qualidade dos efluentes sdo mais rigorosos, o tratamento tercidrio tem sido
amplamente empregado nas ETE, enquanto que no Brasil esta etapa ainda € bastante
limitada (DEZOTTI; SANT’ANNA JUNIOR; BASSIN, 2011; VON SPERLING, 2002)

A evolucédo das metas de qualidade no tratamento de efluentes ocorreu,
principalmente, em funcao das exigéncias das legislacbes vigentes. Durante muitos
anos, a meta de qualidade para um efluente tratado era simplesmente a remogéo de
matéria organica e, devido a isto, grande parte das estacdes de tratamento de esgoto
(ETE) sao, até os dias de hoje, projetadas primordialmente para esta finalidade. Com
0 passar dos anos e com a evolucdo, mesmo que lenta, das exigéncias legais no pais,
tecnologias para remocdo de nutrientes tém sido incorporadas nas linhas de
tratamento das ETE (DEZOTTI; SANT'ANNA JUNIOR; BASSIN, 2011; MOTA; VON
SPERLING, 2009).

O (ultimo levantamento nacional sobre saneamento basico no Brasil,
realizado em 2008 pelo Instituto Brasileiro de Geografia e Estatistica (IBGE)

demostrou que apenas cerca de 10% do volume de esgoto tratado no pais passa por
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tratamento terciario. Ainda, do total de municipios do pais, somente cerca de 2,7%
possui tratamento a nivel terciario (IBGE, 2010).

Ainda de acordo com o mesmo levantamento, especificamente para Sao
Paulo, um dos estados mais desenvolvidos do pais, do total de esgoto tratado, apenas
cerca de 3,6% possuem tratamento terciario. Ainda com relacdo ao estado de Sao
Paulo, embora quase 80% dos municipios ja possuam tratamento de esgoto sanitario,
apenas aproximadamente 5,5% realizam tratamento a nivel terciario, evidenciando a

grande limitagao existente no setor (IBGE, 2010).

Uma grande limitacdo da remocao de nutrientes de efluentes tem origem
na propria legislacdo vigente no pais. A Resolucado CONAMA n° 430/2011, a qual
dispde sobre as condicbes e padrbes de lancamento de efluentes e, ainda,
complementa e altera a Resolugao CONAMA n® 357/2005, estabelece o valor maximo
de 20 mg.L" de nitrogénio amoniacal para o langamento de efluentes oriundos de
qualquer fonte poluidora. No entanto, a restricdo de 20 mg.L™! de nitrogénio amoniacal
para o langamento de efluentes oriundos de tratamento de esgotos sanitarios, foi
revogada na Resolugédo 430/2011. Portanto, a legislacao vigente nao mais restringe o
lancamento de nitrogénio amoniacal de ETE, apenas de fontes poluidoras (como uma
industria) cabendo, portanto, a reflexdo de que as ETE sdo também uma fonte de
poluicdo. Observa-se ainda que nestas resolugdes nao ha qualquer limitagdo quanto
ao lancamento de fésforo, nitrito e nitrato, restando apenas observacdo destes

parametros nos padrdes de qualidade das aguas dos corpos receptores.

Segundo Mota e Von Sperling (2009), no Brasil, os sistemas de tratamento
convencionais resultam em efluentes com boa remoc¢éao de carbono, porém, muitas
vezes com concentracoes de fésforo e nitrogénio préximas as do esgoto bruto, o que
demostra a necessidade de incorporagao do nivel terciario nas linhas de tratamento.

Nesse sentido, € importante que o tratamento terciario seja introduzido nos
projetos de novas ETEs ou como complementacao na estrutura ja existente. Para isso,
pode ser necessario 0 emprego de tecnologias mais avancadas e de maior
complexidade, resultando em custos de instalagdo, operacdo e manutencao, além de
mé&o de obra especializada (OLIVEIRA JUNIOR, 2013; POCAS, 2015). Van Haandel
et al. (2009) destaca, que o tratamento a nivel terciario de efluentes pode ser custoso,
principalmente no que se refere a instalacao, operacao e manutengao, e aponta ainda,
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que mesmo com o peso deste fator, € sim possivel alcangar bons resultados utilizando

tratamento terciario.

No que se refere aos investimentos e financiamentos no setor de
saneamento no Brasil, nota-se ainda uma caréncia e grandes desafios a serem
vencidos, os quais inevitavelmente, influenciam negativamente a expansédo do
tratamento de esgoto no pais. Leoneti, Prado e Oliveira (2011), descrevem
historicamente como foram realizados os investimentos no setor de saneamento
basico no Brasil, e destacam para a necessidade de que 0s mesmos sejam aplicados
de forma eficiente e sustentavel, abrangendo os requisitos técnicos, ambientais,
sociais e econémicos. Miceli (2008) aborda a atuacdo do Banco Nacional de
Desenvolvimento Econémico e Social (BNDS) no financiamento de investimentos em
saneamento basico e pontua que a falta de recursos e financiamentos ndo séo os
unicos responsaveis por atrasar o desenvolvimento do setor, também deve-se levar
em conta a falta de fiscalizacdo da forma como recursos sao empregados,
principalmente por ndo considerar a sustentabilidade dos mesmos nos processos de

tomada de decisoes.

Assim como varios setores no Brasil, o saneamento também possui
limitacAes e dificuldades em consequéncia da corrupcao, desvios de verba, interesse
politico, fragmentacéo das politicas publicas e gestdo ineficiente (GALVAO JUNIOR,
2009; LEONETI; PRADO, OLIVEIRA, 2011; SODRE, 2014). Tais fatores culminam
para a exclusao social, uma vez que impedem o acesso de grande parte da populagao
aos recursos mais basicos (OLIVEIRA JUNIOR, 2013). Corroborando estes
argumentos, dados disponiveis no Atlas do esgoto (ANA, 2017), mostram que, apenas
43% da populagéo do pais possui acesso a coleta e tratamento de esgoto, sendo que
27% é totalmente desprovida.

Uma problemética abordada pelo Conselho de Direitos Humanos das
Nagbes Unidas (2016), refere-se a violéncia e discriminacdo sofridas por mulheres,
meninas, lésbicas, gays, bissexuais, transexuais, intersexuais e pessoas nao binarias,
quando ha falta de instalacdes sanitarias adequadas, conferindo-lhes inseguranca, e
indignidade. Ao procurar por locais para fazerem suas necessidades ou locais para
coleta de agua ou banho, tais grupos ficam mais vulneraveis a estupro e outros tipos
de violéncia (NACOES UNIDAS, 2016).



62

De acordo com a pesquisa de Sodré (2014), a qual levou em conta os
dados da Advocacia Geral da Unidao (AGU), cerca de 60 a 70% de casos de corrupcao
no pais, ocorrem nas areas de saude, educagao e saneamento. O estudo aponta,
ainda, a relacdao existente entre corrupcdo governamental e indicadores
socioeconémicos, demonstrando que o aumento no numero de irregularidades
impacta negativamente o indice de desenvolvimento humano (IDH) em pelo menos
4,5% e aumenta, em cerca de 5%, a proporcao de cidadaos pobres nos municipios
do Brasil.

Conforme exposto, o tratamento terciario € fundamental para preservacao
do meio ambiente e saude publica, porém sua implementacdo no Brasil possui ainda
muitos desafios e limitacdes que precisam ser vencidos. Melhorias na gestao e
gerenciamento do tratamento de efluentes ndo sdo implementadas de forma rapida e

"

necessitam de investimentos substanciais, principalmente em paises ‘“em
desenvolvimento”, como € o caso do Brasil (ANDERSSON et al., 2016). Dessa forma,
a compreensao da importancia da remocgao de nutrientes dos efluentes e as formas
como a presenca destes compostos influenciam o desenvolvimento econémico, social
e ambiental, é o primeiro passo para mudanca de habitos e sensibilizagdo de sua real

necessidade, a qual vai muito além das restrices legais.
3.9 Analise critica da literatura e contribuicao do presente trabalho

Diversos trabalhos tém sido desenvolvidos demonstrando os efeitos
nocivos ao meio ambiente e seres humanos gerados pela presenca excessiva de
compostos nitrogenados no meio liquido, o que justifica a crescente preocupacéao de
remocao dos mesmos. Também é possivel notar, uma busca por alternativas mais
sustentaveis e mais simplificadas para tal remocao, que seja ao mesmo tempo viavel

economicamente para quem a financia, e benéfica para o meio ambiente.

O Processo anammox tem sido alvo de diversas pesquisas, inclusive no
Brasil, por ser considerado um processo mais sustentavel e com bom custo beneficio
em relagéo aos processos tradicionais: nitrificagéo e desnitrificagao. Muitos resultados
positivos tém sido obtidos na atuacdo das bactérias anammox para remocgédo de
compostos nitrogenados, algum deles até surpreendentes, como sobreviverem em
menores temperaturas ou ainda sua capacidade de realizar novas rotas metabdlicas.

No entanto, estas bactérias sdo extremamente sensiveis, 0 que demanda bastante
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cuidado e dedicagéo em seu cultivo. Aléem disso, as bactérias anammox apresentam
crescimento mais lento e, portanto, tecnologias que permitam uma melhor aderéncia

sao bastante adequadas para desenvolvimento do processo.

A maioria dos estudos encontrados na literatura sobre o processo
anammox, sdo desenvolvidos em reatores do tipo RBS (ARAUJO et al., 2010;
FERNANDES et al., 2018; GUILLEN et al., 2014, 2016; LEAL et al., 2016; LILE et al.,
2015; ZHANG et al.,, 2016). E, poucos investigaram a alimentacdo por efluentes
sintéticos com menores concentracées de compostos nitrogenados, retratando o
tratamento de esgoto sanitario (CHUANG et al. 2008; GILBERT et al., 2014; GUILLEN
et al, 2015a; WANG et al., 2015). Desse modo, sao relevantes pesquisas que
investiguem outras tecnologias viaveis ao desenvolvimento do processo Anammox,
aplicando-se efluentes, ainda que sintéticos, com concentragdes mais préximas da

encontrada no esgoto sanitario do nosso pais.

A tecnologia de Filtros Biol6gicos Percoladores preenchido com material
sintético de espumas (DHS) tem sido amplamente estudado em todo o mundo, e
apresentado boa aplicabilidade para uso como pos-tratamento paises em
desenvolvimento, como é o caso do Brasil. A aplicacdo desta tecnologia juntamente
com o processo Aanammox € vantajosa devido, principalmente, a presenca de meio
suporte, o qual possibilita a retencdo das bactérias anammox, de forma a aumentar o
tempo de residéncia celular e reduzir perdas por lavagem do sistema. O aumento do
tempo de residéncia celular proporciona, ainda, uma baixa geragao de lodo, reduzindo

custos com seu tratamento e destinagéao 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 espacos
vazios deste material, resulta em uma grande area especifica para colonizacao das
bactérias anammox em forma de biofilmes, o qual € um modo de crescimento ideal
para micro-organismos de crescimento mais lento, (i) as espumas proporcionam uma
baixa difusao de oxigénio, propiciando em suas camadas mais internas a formacao
de zonas anéxicas, as quais sdo ideais para o crescimento e desenvolvimento das
anammox. Assim, o0 uso de espumas permite a coexisténcia de diversos micro-
organismos, de diferentes metabolismos, inclusive dos responsaveis pela nitrificacao

e desnitrificacado, permitindo um aumento da eficiéncia da remocgao de nitrogénio.
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Na busca de um sistema com maior grau de simplificacdo operacional e
melhor aplicabilidade a realidade dos paises em desenvolvimento, como o Brasil, esta
pesquisa propde a operagao do sistema de DHS sem recirculacao do efluente final.
Isto representa um ganho para o sistema em termos de economia energética, reducao
dos gastos com compra e manutengdo de bombas, bem como com construgéo e
manutengdo de estruturas de suporte ao processo de recirculagdo. Em um estudo
similar a este, Guillén et al. (2015a) operaram o sistema DHS com recirculacdo do
efluente final a fim de potencializar a eficiéncia de remocao de nitrogénio. Essa
pesquisa foi desenvolvida de modo semelhante, no entanto, foi verificada se
simplificagéo do sistema seria possivel sem perda significativa na eficiéncia.

Muitas pesquisas tém sido realizadas desenvolvendo o processo Anammox
em FBP (CHUANG et al., 2008; GUILLEN et al., 2015a, 2015b; WANG; JI; BAE, 2015,
ZHANG et al., 2010a). No entanto, € importante observar, que os referidos estudos
foram desenvolvidos por grupos de pesquisas de instituicdes internacionais, nao
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 simplificacdo desta tecnologia, além da producdo de informacdes que auxiliem

outros pesquisadores desse assunto.
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4 METODOLOGIA

4.1 Aspectos construtivos do reator

Foi construido um reator do tipo filtro biolégico percolador (FBP) em acrilico
transparente de volume util (volume de meio suporte) igual a 1,33 L. A entrada do
efluente foi realizada pela parte superior do reator e saida pela parte inferior, conforme
ilustrado na Figura 5a. Na Tabela 6 sao mostrados outros parametros sobre a

configuragcao do reator e 0 meio suporte.

Figura 5 - (a) Esquema do FBP demonstrando pontos de entrada e saida do esgoto
sintético, além dos pontos de coleta; (b) mini-BioBob® utilizado como meio suporte.
(a)

Entrada do Esgoto
Sintético

Pontos de Coletat——

Saida do Efluente«—

O reator foi construido com separacdo em 3 compartimentos de modo a
facilitar o manuseio e eventuais manutencdes (Guillén 2015a), conforme ilustrado na
Figura 5a. Em cada compartimento, foram inseridas aleatoriamente 100 mini-
BioBobs® (espumas de poliuretano envolvidas por um anel cilindrico de polipropileno)
de 15 mm de didmetro x 25 mm de altura, fornecidas pela empresa Bioproj Tecnologia
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Ambiental, os quais serviram de material suporte para crescimento da biomassa
(Figura 5b). O anel plastico que compunha o meio suporte, foi importante para impedir
que as espumas sofram compressao, reduzindo, com isto, a area especifica para
crescimento da biomassa (ONODERA et al. 2015).

Durante todo o periodo de operacao, o reator foi mantido vedado, de modo
a evitar a entrada de oxigénio. Para assegurar a vedagao, foi realizado o teste de
estanqueidade em cada compartimento do reator, preenchendo-o com &gua e

deixando por um periodo de 24 horas.

Tabela 6 - Configuracdo do FBP e do meio suporte

Parametros
Diametro interno (m) 0,064
Area Superficial (m?) 0,0032
Reator Altura total (m) 1,14
Altura efetiva (preenchido por espumas) (m) 0,9
Volume total (L) 3,55
Ocupacao por meio suporte (%) 46
Volume util (volume de mini-BioBobs®) (L) 1,33
indice de vazios (%) 95,2
Unidades por compartimento 100
Mini- Unidades por reator 300
BioBob® Dimensées (didmetro x altura) (mm) 15x 25
Massa por unidade (g) 0,614
Densidade da espuma (kg/ms3) 28
Area superficial especifica (m2.m-3) 94.000

A area 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.m3, respectivamente (DUARTE et al.,
2019).
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4.2 Caracterizacao do meio suporte

Alguns experimentos foram realizados a fim de caracterizar os mini-
BioBobs® (DUARTE et al, 2019), sendo eles: umidade residual, indice de
acomodagao volumétrica e indice de vazios, os quais serdo detalhados a seguir.

4.2.1 Umidade Residual

Trinta capsulas de porcelana foram identificadas e levadas a estufa a 105
°C por 1 hora e, posteriormente, resfriadas no dessecador. Feito isso, pesou-se as
capsulas vazias e, posteriormente, com um mini-BioBob® em cada. Os conjuntos
capsula e mini-BioBob® foram secos em estufa a 105 °C por 1 hora, resfriados em
dessecador e novamente pesados. Descontando-se a massa da capsula, foi possivel
obter as massas umidas (Mu) e secas (Ms) do material (TEIXEIRA et al., 2017).

A umidade residual foi obtida pela razdo entre a massa de agua e a massa
do material seco, segundo a Equacéo 7. Este teste foi realizado para verificar se a
umidade residual inerente ao mini-BioBob® poderia interferir em sua massa. Deste
modo, futuramente para quantificagdo da biomassa, seria conhecida a influéncia da
umidade do material na massa total do mini-BioBob® com o biofilme. Além disso, este
teste objetivou verificar se quando submetido a estufa, o mini-BioBob® se danificaria

ou se fragilizaria.

massa de agua _My—-M Equacéo 7

U (%) = > x 100

massa do material seco M

4.2.2 indice de Acomodacio Volumétrica

Foi utilizada uma proveta de volume igual a 1000 mL, devido a mesma
possuir diametro semelhante ao do reator (aproximadamente 6,4 cm). Foram inseridos
100 mini-BioBobs® (valor igual ao utilizado em um compartimento) e mediu-se o
volume que o0s mesmos atingiram (Vsem acomodacdo). Posteriormente, realizou-se
movimentos bruscos com a proveta a fim de que o material se acomodasse 0 maximo
possivel e, em seguida, realizou-se a medicdo do novo volume (Vacomodagao).
Objetivando-se uma maior representatividade dos dados, foram feitas trés repeticoes
do teste.
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O indice de acomodacao volumétrica é dado em percentual e foi obtido pela
razao entre a diferenca do volume sem e com acomodacao (volume da diferenca), e
o volume sem acomodagdo, conforme representado na Equacao 8. Este teste foi
realizado com o intuito de verificar a potencialidade dos mini-BioBobs® de
acomodarem-se dentro do reator. Este dado é importante para auxiliar o calculo de
dimensionamento do reator, uma vez que ap6s a acomodacao do meio suporte, uma

parte do reator ficaria inutilizado.

. o Vsem acomodacao — Vacomodacgao
Acomodacio Volumétrica (%) = — x 100
Vsem acomodacgao

Equacao 8

4.2.3 indice de vazios

Em uma proveta de 1000 mL foi adicionado um determinado volume de
agua, de modo que todo material ficasse submerso (Vagua adicionado), inseridas 100
unidades do meio suporte e, apdés um periodo de descanso para hidratacdo de 24
horas, realizada leitura do novo volume (Vina). Este teste foi realizado para o mini-
Biobob® completo (anel + espuma), apenas o anel e apenas a espuma, sendo que
para este ultimo, foi aplicada compresséao a fim de forcar a saida do maximo de bolhas
de oxigénio possivel, possibilitando a entrada da agua.

O indice de vazios foi obtido por meio da razdo entre o volume de agua

adicionado e o volume final apds a insergdo dos materiais, conforme a Equacao 9.

V agua adicionado Equacédo 9
Indice de Vazios(%) = J VFinal * 100 quag

Além do indice de vazios foi possivel calcular o volume unitario ocupado
por cada um dos materiais, por meio da razao entre o volume de agua deslocado e o

numero total de unidades inseridas.
4.3 Teste hidrodinamico

O teste hidrodindmico auxilia a avaliacdo do quao proximo ou distante o
escoamento de um reator se encontra dos modelos ideais (mistura completa e fluxo

pistao). Além disto, também é possivel obter informagdes sobre o Tempo Médio de
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Residéncia (TDHobservado) €, assim, avaliar sua proximidade com o adotado para o
funcionamento do reator (TDHitesrico) (LEVENSPIEL, 2000).

A partir do estudo hidrodindmico é possivel, ainda, a identificacdo de zonas
mortas e caminhos preferenciais, os quais podem reduzir a eficiéncia do tratamento
biolégico por interferirem na distribuigcdo do efluente ao longo do reator, bem como no
tempo de contato entre a biomassa e o efluente (LEVENSPIEL, 2000).

O experimento para obtencdo das caracteristicas hidrodinamicas 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
tracador utilizado foi o cloreto de sédio (NaCl).

Neste experimento, um reservatério de agua potavel foi conectado ao
reator e deixou-se por 3 horas para umedecer as espumas. Feito isso, com auxilio de
uma seringa, foi injetada na mangueira proximo entrada do reator, 1 mL de uma
solugdo de concentracéo igual a 100 gNaCl.L-'. A partir deste momento, iniciou-se a
coleta de amostras na saida do reator.

O ensaio teve duracéo de 3 horas, ou seja, 3 vezes 0 TDHiuesrico (KREUTZ
et al., 2018). As amostras foram coletadas a cada 2 minutos e analisadas
imediatamente por meio de um condutivimetro da marca Digimed modelo DM-3P. Os
respectivos valores de concentragdo de NaCl, foram obtidos por meio da equacao
resultante de um grafico que relaciona as concentracdes de solugdes padrdes (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 concentracoes, foi possivel gerar o grafico desses valores
em relagdo ao tempo de amostragem. Estes resultados, foram utilizados para
determinar a curva de distribuicdo do tempo de residéncia (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 Equagao 10. O demais calculos do
comportamento hidrodindmico do FBP, apresentados a seguir, foram baseados em
Levenspiel (2000).

Ci Equagéo 10
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Onde: Ci = concentracéo do tragcador na iésima medicao (g.L");

Q = Area sob acurva C x t (g.min.L").

A &rea sob a curva foi determinada a partir da Equacédo 11. E importante
ressaltar que esta area deve ser unitaria, ou seja, na determinacao de E, cada valor

de concentragdo na iésima medicdo, devera ser dividida pela area total. O tempo
médio de residéncia (TDHreal) foi calculado utilizando-se a Equagao 12.

Q= Z C; At; Equagéo 11
c_ 2t G Equagéo 12
2 G

A curva do percentual acumulativo F(t), indica a quantidade do tragador que

saiu do reator dutante um certo periodo de tempo. O valor de F foi determinado a partir
da Equacéo 13.

t Equacédo 13
szEdt quag
0

Para complementar a analise do comportamento hidrodinamico, também
foi construida a curva de E adimensional (Ese), parametro obtido de acordo com a

Equacéao 14, versus o tempo adimensional (6), obtido de acordo com a Equacéo 15.

Eg=FEt Equacao 14

Equacao 15

H|| o

Onde: ti = tempo na iésima medigao.

A partir da construcao das curvas E x t, F x t e Eex 8, foi possivel determinar

a proximidade com os tipos de escoamentos (fluxo pistdo, mistura completa e fluxo
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disperso), por meio de analise comparativa com as curvas ilustradas na Figura 6,
propostas por Levenspiel (2000).

Figura 6 - Propriedade das curvas E, F e EB, para fluxo pistdo, mistura completa e
fluxo disperso.

Flu=o Pistan Mistura Completa Fluxzo Disperso

R - i,

0,15

Py

W 0.1
| Arpa = 1

Largura = f—e 0%

! 15—
.lfi [ Mrea =1 —.-T . 10

| Largura = 0—

1] T EEa T LAk i
0.5 1 1.5

Fonte: Adaptado de Levenspiel (2000).

A fim de realizar uma analise mais minuciosa sobre o comportamento

hidrodinamico do FBP, foram calculados os parametros, apresentados na Tabela 7.
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Tabela 7 - Pardmetros para avaliagao da performance hidraulica do reator.

Parametro Equacao Interpretacao do resultado
lgual a 1: indica que o volume do
reator estd sendo integralmente

Eficiéncia volumétrica (A) TDHyeq utilizado para o tratamento
TDH¢esrico Menor que 1: indica presenca de
curtos-circuitos e zonas mortas
Valores muito inferiores a 1:
indice de curtos-circuitos Ltragador curtos-circuitos e zonas mortas
(LIJ) TD Htec’)rico
) 2iCivAti 100 Quanto mais proximo de 100%,
Recuperagao do tragador | i cini~ x maior a recuperagao
(%)
. . . Mais préximo a 1: comportamento
Indice de disperséo de Lo09, asselha-se mais a fluxo pistao

Morril (IDM) t10% Mais proximo a 21.9:
comportamento assemelha-se
mais a mistura completa

Fonte: Duarte (2018), Fia et al. (2016) Kreutz et al. (2018).
tracador: tempo tempo decorrido até a primeira deteccdo do tracador; Ci: concentracdo na iésima
medigao (g.L"); v: vazado de operagdo (L.h'"); At: intervalo decorrido desde a coleta e a coleta-1 (h);
Vinj: Volume injetado de solucdo concentrada de tracador (L); Cinj: concentragdo do tragcador na

solucéo injetada (g.L"); t90%: tempo em que 90% do tragador foi coletado; t10%: tempo em que 10% do
tracador foi coletado.

4.4 Configuracao do aparato experimental

O aparato experimental era composto, além do FBP, por dois reservatoérios
de substrato (R1 e R2) de capacidade igual a 20 L cada, um reservatério de agua
desclorada de capacidade igual a 100 L e duas bombas peristalticas modelo MPS-
380 da marca KNF, conforme ilustrado na Figura 7.
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Figura 7 — Aparato experimental

|
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R1 R2

Ainda, para auxiliar a manutencao das baixas concentracdes de OD nos
reservatorios, foram instalados sistemas de captura de oxigénio (scavenger) no
headspace dos mesmos. A solugédo dos scavengers era preparada em um recipiente
de 1L adicionando-se sulfito de sédio (Na2SOs) e cloreto de cobalto (CoClz) (GUILLEN
et al., 2015a). Aléem disso, na saida do reator, foi instalado um sistema de selo hidrico
a fim de ndo permitir a entrada de oxigénio por esta extremidade.

4.5 Aspectos e fases operacionais

O reator foi operado durante 306 dias. Neste periodo, alteracbes em
relacdo a biomassa presente no reator, demarcaram o periodo operacional total em 3
fases: Fase |, Fase Il e Fase Ill.

Na Fase | o reator foi inoculado com um lodo anammox doado pela
empresa Paques Brasil Sistemas para Tratamento de Efluentes Ltda e o reator foi
operado dessa forma por 59 dias. A Fase Il foi demarcada por uma remog¢ao do lodo
excedente (que ndo se encontrava aderido ao meio suporte) e teve duracao de 164
dias. A Fase lll teve duracao de 81 dias e foi demarcada pela adicdo ao FBP de inéculo
de anammox ja em atividade, também doado pela empresa Paques Brasil Sistemas
para Tratamento de Efluentes Ltda.
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Os respectivos procedimentos de inoculagéo e caracteristicas da biomassa

utilizada nas Fases | e lll serdo abordados no tépico 4.6, adiante.

Durante a operacéao, em alguns momentos foram realizadas alteracées na
vazao, a fim de favorecer a aderéncia da biomassa e a remoc¢ao de nitrogénio por via
Anammox. Essas alteracdes, serdo melhores discutidas no tépico 4.5. Na Tabela 8,
podem ser visualizados os principais parametros operacionais em cada uma das 3
fases.

Tabela 8 — Parametros operacionais do FBP.

Parametro Fase | Fase Il Fase Il

Tempo (dias) 1-59 60-113 114-224 225 -245 246-266 267-306
Vazéo (L.d") 33,1 33,1 22,1 22,1 33,1 22,1
CVN (kgN.m3.d"") 1,5 1,5 1,0 1,0 1,5 1,0
TAS (m3.m2.d) 10,4 10,4 6,9 6,9 10,4 6,9
TDH tedrico (h) 1 1 1,4 1,4 1 1,4

E importante ressaltar que em nenhum momento a concentracdo de
amdnia e a nitrito foram alteradas, permanecendo durante todo o periodo de operagéao
iguais a 30 mgN-NHs*.L-" e 30 N-NO2".L"'. Essa concentragéo de NT foi escolhida, por
ser mais proxima a encontrada no esgoto doméstico (SACHETTO et al., 2019).

O reator foi operado em temperatura ambiente, a qual foi monitorada com
auxilio de um term6metro digital da marca texto e modelo 174H, e registrada a cada
15 minutos. O pH foi monitorado na entrada e na saida do reator, sendo o valor
desejavel de modo a favorecer as bactérias Anammox, aproximadamente 7,5. Quanto
a alcalinidade, procurou-se reproduzir a encontrada nos esgotos domésticos, proximo
a 140 mgCaCOs.L .

O oxigénio dissolvido (OD) foi monitorado no afluente e efluente do reator
com auxilio de um oximetro da marca YSI e modelo 95/25 FT. intentando-se manter
este parametro abaixo de 1 mgO2.L", era inserido géas nitrogénio na fase liquida e no
head space dos reservatérios R1, R2 e de agua desclorada a cada troca de substrato

e/ou manutengéo.

O reator foi mantido coberto por um plastico escuro a fim de evitar a

incidéncia de luz e o crescimento de seres fotossintetizantes. Além disso foram



75

instaladas valvulas unidirecionais no inicio de cada compartimento, afim de promover
a liberacdo dos gases produzidos no interior do reator (GUILLEN et al., 2015a; ZHANG
et al., 2010a).

O reservatério R1 continha solugéo concentrada de nitrito (230 mgNO2-NL-
) e o reservatdrio R2 continha solugdo concentrada de amoénia (230 mgNH4*-NL™).
De cada reservatério, eram bombeados com auxilio de uma bomba peristaltica de dois
cabecotes, 35% da vazao total e do reservatorio de agua desclorada eram bombeados
65% da vazdo, sendo que a mistura era realiza na propria tubulacdo e entao
direcionada ao reator. O afluente continha 30 mgNH4*-NL"" e 30 mgNO2-NL""

E importante ressaltar, que a agua desclorada era preparada com auxilio
de um ebulidor (1000W — 127V) submergido em um reservatério com cerca de 18Lpor
um periodo de 50 minutos. Para assegurar que este tempo era suficiente para remover
todo o cloro da 4gua, a metodologia foi validada a partir de andlise para avaliacdo do
cloro residual baseado em APHA et al. (2012).

4.6 Inoculacao do Reator

Durante a operagédo, houveram duas inoculagdes. Os indéculos foram

doados pela empresa Paques Brasil Sistemas para Tratamento de Efluentes Ltda.
4.6.1 Fasel

O FBP foi inoculado com lodo proveniente de reator anammox, cujos
solidos suspensos totais (SST) eram iguais a 21.000 mg.L', os sélidos suspensos
volateis (SSV) igual a 18.400 mg.L"' e a fragdo de SSV em relagdo aos SST
(SSV/SST), igual a 88%. O lodo foi mantido refrigerado a 4°C por cerca de 11 meses
até a data da inoculacao, quando a construcao do reator foi finalizada. O procedimento

para inoculagao foi realizado baseando-se no estudo de Guillén et al. (2015a).

Cada compartimento foi inoculado utilizando-se 100 mini-BioBobs®.
Destes, 60 foram saturados com o efluente sintético e, posteriormente, despejou-se
120 mL de lodo sobre os mesmos. Foi aspergido gas nitrogénio no headspace do
recipiente, o qual foi posteriormente vedado. Esse recipiente foi mantido em repouso
por cerca de 24 horas. Apds esse periodo, os 40 mini-Biobobs® restantes, foram
também saturados com o efluente sintético. Na Figura 8, pode-se visualizar o
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procedimento de inoculagdo, em que s&o mostrados os recipientes com os 60 mini-
BioBobs® submergidos no lodo e os 20 mini-BioBobs® saturados em o efluente

sintético.

Figura 8 - Inoculagdo do FBP na Fase |.

A inoculacdo foi realizada do fundo para o topo de cada um dos trés
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 inoculagéo,
o lodo (formado principalmente de granulos) que ndo se aderiram a espuma foram
adicionados a parte superior do compartimento correspondente. Esse procedimento
levou a algumas dificuldades operacionais, que serdao melhor discutidos no tdpico
5.45.2.

4.6.2 Fasell

Esta fase foi delimitada por uma remocado da biomassa que nao se
encontrava aderida aos mini-BioBobs®. Nenhum inéculo foi adicionado.

4.6.3 Fasellll

Nesta fase foi adicionando um lodo mais ativo ao reator, como o reator
estava em funcionamento, o procedimento de inoculagéo limitou-se a adicionar 200

mL deste lodo na parte superior do primeiro compartimento.

Este lodo continha 76.000 mgSST.L"" e 69.800 mgSSV.L", sendo a fragao
dos volateis (mgSSV/mgSST) igual a 91%. No entanto, a atividade microbiolégica do
lodo era desconhecida.
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As consideracdes sobre este procedimento de inoculagao serao discutidas
no topico 5.4.5

4.7 Efluente sintético

Como no presente estudo objetivou-se a estabilizagdo das bactérias
anammox, foi importante o fornecimento de condigbes favoraveis ao seu
desenvolvimento. Desse modo, amdnia e nitrito, compostos percussores do

metabolismo celular dessas bactérias, foram fornecidos artificialmente.

O efluente sintético foi preparado com composicao baseada em Guillén et
al. (2015a). Em um reservatério (R1), preparava-se o substrato concentrado de nitrito
(230 mgNO2-NL") e, em um outro reservatorio (R2), preparava-se o substrato
concentrado de aménia (230 mgNH4*-NL""). Posteriormente, este substrato era diluido
na proépria tubulacdo que o conduzia ao reator, conforme abordado no tépico 4.5. A
composicao do efluente sintético concentrado de aménia e nitrito esta demostrada na
Tabela 9.

Tabela 9 — Composicao e concentragdo do efluente sintético nos reservatorios R1 e
R2 antes da mistura na tubulacéo.

Substrato concentrado

Substrato concentrado de Nitrito (R1) de Aménia (R2)

Composto ((:g/rll_c): El_:_arrzggz*os C(:g/rll_c; Composto ((:g/r;_r;
EDTA Na salt 0,087 EDTAMgsalt 15,000 NH4CI 0,88
FeSO4. 7H:0 0,029 ZnS0O4.7H0 0,430 KH2PO4 0,19

Elementos Trago™ %" CoCl..6H0 0240 | CaCl:.2H,0 230
NaHCOs 1,09 MnClz . 4 H20 0,990 MgSO4.7HO0 0,37
NaNO2 1,13 CuSOs4. 5 H0 0,250

Na:MoO4. 2 H.O 0,220
NiClz>. 6 H20 0,190
Na>SeOq4 0,108
HsBO3 0,014
Na:WO..2 H.O 0,050

As solucdes foram preparadas utilizando como solvente agua desclorada.

E importante ressaltar, que os compostos eram adicionados na ordem descrita na
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Tabela 9, e 0o composto seguinte sé era adicionado quando o anterior estivesse
totalmente dissolvido.

Para facilitar o preparo dos efluentes sintéticos, eram preparados 10 L dos
substratos ricos em am®0nia e nitrito, concentrados 8 vezes (1840 mgNO2-NL' e 1840
mgNH4*-NL") e, quando era necessario abastecer os reservatorios R1 e R2, esta
solucao era entao diluida com agua desclorada (para o preparo de 20L eram diluidos
2,5 L do substrato concentrado em 17,5 L de agua). O substrato concentrado era
armazenado em frascos de vido devidamente tampados e mantidos a temperatura

ambiente.
4.8 Coleta de amostras e analises laboratoriais

As analises laboratoriais do afluente e efluente eram feitas, no minimo, uma
vez por semana. Durante a Fase lll, além das amostragens do afluente e fluente,
foram também coletadas amostras nos pontos C1.2, C1.3, C1.4, C1.5, C2.2 e C3.2,
ilustrados na Figura 9. No primeiro compartimento foram escolhidos mais pontos de
amostragem, pois ja era esperado que ali ocorresse a maior parte dos processos
metabdlicos do reator, conforme demostrado em Guillén et al (2015a). Os pontos C2.2
e C38.2 foram escolhidos para compor o perfil e retratar a os processos metabdlicos
no inicio destes compartimentos, onde também era esperado que ocorresse maior
remocao ou producao de nitrogénio do que no final dos respectivos compartimentos.
As amostras do efluente quando comparada com os valores do C3.2, proporcionavam

uma previsao sobre o nivel de atividade no 3° compartimento

As amostras do perfil foram coletadas utilizando uma seringa com uma
agulha comprida e, como a quantidade de amostra coleta era muito pequena, a
filtracdo dessas amostras foram feitas com filtros para seringa de porosidade igual a
0.45 pm (marca Chromafil Xtra Ca).
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Figura 9 - Pontos de amostragem ao longo do FBP.
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Para as amostras do afluente e efluente, foram realizadas as seguintes
analises: nitrogénio amoniacal (NH4*-N), nitrito (NO2"-N), nitrato (NOsz™-N), alcalinidade,
pH e OD. Quanto as amostras do perfil do reator, foram analisados: nitrogénio
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 ym a fim de
remover possiveis interferentes suspensos na massa liquida, visto que a maior parte

das metodologias de anélises sao colorimétricas.

As analises foram realizadas, imediatamente apds a coleta, no Laboratério
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 andlise de nitrato, foi desenvolvido e avaliado um procedimento
analitico, uma vez que as concentragdes de nitrito nas amostras do reator geravam
interferéncia na quantificagdo do ion nitrato quando utilizada a metodologia 4500 —
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NOs E (APHA et al., 2012). As concentragdes de nitrito encontradas nas amostras do
reator eram elevadas, cerca de 30 mg NO2-N.L', sendo duas ordens de grandeza
maior que as faixas de concentracao utilizadas na metodologia de detec¢do deste ion
baseada em APHA et al. (2012).

O procedimento desenvolvido utiliza a reacdo de nitracdo do acido
salicilico a 6% em meio acido e, para minimizar a interferéncia do nitrito nesta reagéo,
utilizou-se ureia (10%) em meio acido (pH entre 4,5 e 5) e aquecimento a 100 °C no

bloco digestor por 20 minutos.

Foram realizados testes com solugdes padrao de diferentes concentracdes
de nitrato e nitrito para desenvolvimento das curvas analiticas. Este procedimento
mostrou-se adequado para a quantificacdo do nitrato na presenca de elevadas
concentragdes de nitrito. A validacao analitica do procedimento desenvolvido foi
realizada por meio de calibracdo cruzada com a técnica de cromatografia ibnica
(técnica de referéncia) e pela recuperagéo analitica de concentragdes de nitrato em

amostras de agua e efluentes sintéticos.

Na Tabela 10, estdo apresentados os parametros analisados e o0s

respectivos métodos empregados.

Tabela 10 — Analises laboratoriais e os respectivos métodos empregados.

Analise Metodologia
Alcalinidade 2320 B
Nitrato Cataldo et al. (1975); Robarge Edwards e
Johnson (1983); 4500 — NOs3 E
Nitrito SM 4500 NOz B
Nitrogénio Amoniacal SM 4500 NHs F
Oxigénio Dissolvido 4500-0G
pH SM 4500 H* B

4.9 Atividade especifica das bactérias

Para a obtencdo deste dado, foi necessario fazer uma estimativa da
biomassa contida no reator no final da Fase lll. Para isso foi necessaria a realizacao

dos procedimentos descritos a seguir.



81

Figura 10 — (a) Remocao dos mini-BioBobs® ao final do periodo de operacao, (b)
regides de amostragem mini-BioBobs® em cada compartimento.

Ao final do periodo de operacao, o reator foi aberto e foram removidos 10
mini-BioBobs® (Figura 10a) em duas alturas de cada um dos trés compartimentos do
reator, totalizando a remocao de 60 mini-BioBobs®. A remocdo do meio suporte foi
realizada mais proximo as extremidades de cada compartimento, como ilustrado na

Figura 10b, a fim de amostrar de forma mais representativa todo o perfil do reator.
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Figura 11 - (a) Mini-Biobobs® antes e (b) ap6s secagem na estufa, dos 3
compartimentos e nas duas alturas de amostragem em cada um deles.

(a) Compartimento 1 Compartimento 2  Compartimento 3

Superior

Inferior

(b)

Superior ©

Inferior

Os mini-BioBobs® amostrados foram inseridos em capsulas de porcelana,
devidamente submetidas a estufa a 100 °C para remocao da umidade residual e
posteriormente pesadas. As capsulas de porcelana com os mini-BioBobs ® foram
levados a estufa a 100 °C e, para remocao de toda umidade das espumas, foram
necessarias cerca de 24 horas. As capsulas foram esfriadas em dessecador e
posteriormente pesadas. A Figura 11 ilustra os mini-BioBobs® nas capsulas
separadas por compartimento, antes e apds serem inseridos na estufa para remocao

da umidade.
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Descontando-se a massa das cépsulas e dividindo pelo numero de mini-
BioBobs® por cépsula, foi possivel obter a massa unitaria do mini-BioBobs® mais a
quantidade de sélidos secos. Descontando-se a massa unitaria do mini-BioBobs®
seco, igual a 0,614 g e fazendo a média entre massas obtidas para as duas alturas
amostradas por compartimento, foi possivel obter uma estimativa da quantidade de
sélidos por mini-BioBobs® em cada compartimento. E, multiplicando-se esses valores
obtidos pelo niumero de mini-BioBobs® contidos em cada compartimento (igual a 100),
obteve-se a massa média total de sélidos por compartimento e, consequentemente,

em todo o reator.

A fragdo bioldgica, foi calculada baseada no percentual de Sélidos
Suspensos Volateis (SSV) do lodo utilizado para a inoculagéo na Fase lll, obtendo-se
assim a quantidade de biomassa em gSSV no reator. A demonstracao deste célculo

encontra-se no item 5.4.4.
O célculo da atividade especifica das bactérias no fim da Fase lll, foi
realizado de acordo com a Equacéo 16.

NT x Q
Biomassa reator

Atividade especifica =

Equacéo 16
Onde: NT = remogéo média de nitrogénio total (mg.L™)
Q =vazao (L.d")

Biomassa reator = massa de sélidos volateis presentes no reator (gSSV)
4.10 Analise estatistica

Os resultados de nitrogénio total no afluente e no efluente de cada uma das 3
fases operacionais foram submetidos a um tratamento estatistico a fim avaliar se eram

realmente diferentes e, portanto, se a eficiéncia de remocao era representativa.

Para isso, como os dados seguiram a distribuicdo normal, foi utilizado o teste
parametrico t-Studant para amostras pareadas para comparagao das médias um nivel
de significancia igual a 5% (p < 0,05). Os testes foram desenvolvidos utilizando o
programa R Core Team (2019).
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5 RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 Caracterizacao do meio suporte
5.1.1 Umidade Residual

O valor de umidade residual média encontrado foi muito baixo (proxima a
zero) e, portanto, pdéde ser considerado insignificante. Assim, descartou-se a
possibilidade de o material ja conter tracos de umidade que pudessem interferir em
sua massa, ou ainda danificar-se ou fragilizar-se quando submetido a estufa, como é

necessario em alguns testes ambientais.
5.1.2 indice de Acomodacio Volumétrica

Na Tabela 11 estdo representados os volumes sem acomodacao (Vsem
acomodagéo), O volume apds a acomodacao (Vacomodacio), a diferenca entre os volumes

(Vditereca) € O resultado de acomodagéo para cada repeticao.

Tabela 11 — Resultados do teste de acomodacao volumétrica.

Vsem acomodacao Vacomodagéo Vdiferenga AcomOdagao Volumetrica

Repeticao (L) mL) (ML) — (mLD) @)

1 875 770 105 120 12

2 910 790 120 132 13,2

3 900 790 110 122 12,2
Média 895 + 18 783+12 1128 125+6 12,5+0,6

E possivel perceber, portanto, que apds a acomodacdo do material, 12,5 +
0,6 % do volume ocupado a principio, ficaria livre. O volume ocupado pelo meio
suporte sem acomodag¢do em um compartimento, era aproximadamente 100 m= e,
apds a acomodacédo, esse volume passou a 87,5 m=. Esse dado é importante para
auxiliar o calculo de dimensionamento do reator, uma vez que ciente desta
possibilidade de acomodacao dos mini-BioBobs®, o volume de reator calculado

podera ser menor ou o0 volume de meio suporte podera ser maior.
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5.1.3 indice de Vazios

O volume de &gua adicionado na proveta, o volume final apds inserir o
material, o volume de agua deslocado, o indice de vazios e 0 volume unitario de cada
um dos materiais s&o mostrados na Tabela 12.

Tabela 12 - indice de vazios e volume unitario.

Vol agua Vol agua Vol agua indice de -
Material adicionado final deslocado vazios V(C:LULTuenli?a'La;)'o
(mL) (mL) (mL) (%)
mini-BioBob® 700 825 125 84,8 125
completo
Anéis 750 795 45 94,3 0,45
Espuma 750 775 25 96,8 0,25

**Com ar residual

E importante destacar que o volume de 4gua deslocado no teste realizado
para os mini-BioBobs® completos, sofreu interferéncia da incapacidade de remover
eficientemente o ar residual contido dentro da espuma, devido a incompressibilidade
do material como um todo, uma vez que o anel plastico poderia romper. Assim,
considerando o volume unitario do mini-Biobob® completo igual a 0,70 (soma
referente ao dos anéis e das espumas), foi possivel determinar indiretamente o indice

de vazios, sendo o mesmo igual a 95,2%.

Conforme apresentado na Tabela 6, a ocupacdo volumétrica de cada
compartimento por meio suporte é igual a 46%. No entanto, como 95,2% do
compartimento é constituido de vazios, € possivel concluir que os mini-BioBobs® s6
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 area
especifica na parte interna das espumas para o desenvolvimento do biofilme.

Este dado é muito utilizado para determinacao no nivel de compactacao e porosidade
de solos (OTHMAN; MARTO, 2017; RIBEIRO et al., 2007). No entanto, foi utilizado de
forma andloga para os compartimentos do reator preenchidos com os mini-BioBobs®.

Machdar (2016) realizou o teste de indice de vazios para um reator de
biofilme de leito mével (conhecido como MBBR, do inglés moving bed biofilm reactor),

de volume util igual a 10 L, sendo que deste, 40% foi preenchido por plastico
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corrugado em formato cilindrico (vazado) de didmetro e altura iguais a 14 e 10 mm,
respectivamente. Nao foi especificado quantas unidades do meio suporte foi inserido
no reator. De acordo com o autor, o reator preenchido com este material apresenta
indice de vazios igual a 92,18%. No entanto, mesmo que indice de vazios tenha sido
préoximo ao determinado nesta pesquisa, devido ao material ser vazio em seu interior,
a area superficial especifica disponivel para crescimento do biofilme é menor do que

a das espumas.
5.2 Comportamento hidrodinamico

A partir das curvas dos padrdes, foi possivel obter os valores de
concentracdo de NaCl das amostras coletadas durante o ensaio. A variagcao dessa
concentragdo em relacao ao tempo esta representada na Figura 12. Estes valores
serviram de base para determinagao do TDHobservado, 0 qual resultou em 25,6 minutos.

Figura 12 — Relag&o entre as concentragdes de cloreto de sddio e o tempo de coleta.
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A Figura13(a) ilustraa DTR e percentual cumulativo em relagdo ao tempo

de coleta e (b) os valores de E e tempo adimensionais.

Figura 13 — (a) Curva de Distribuicdo do Tempo de Residéncia e Percentual
cumulativo; (b) Curva de E e tempo adimensionais.
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E possivel perceber nas curvas das Figuras 10 e 11 o efeito de cauda
alongada ap6s a formacéao do pico, devido a um lento decaimento do tracador em
funcdo do tempo. Este efeito pode ter ocorrido devido a difusdo do NaCl em zonas
mortas formadas ao logo do reator (a detecgdo de zonas mortas no FBP serd melhor
discutida adiante), culminando na lenta liberacédo do tragador.

Fia et al. (2016), realizaram o ensaio em dois reatores UASB e em um
Filtro Biol6gico Aerado Submerso, utilizando cloreto de litio (LiCl) como tragador, e
também observaram o efeito de cauda. Os autores atribuiram este efeito a difusdo do

tracador em zonas mortas.

O efeito de calda alongada observado para o FBP pode ter ocorrido ainda,
devido a difusdo do tracador para dentro das espumas. Kreutz et al. (2018), também
observaram este fend6meno ao realizar o teste em um Reator Anaerdbio de Leito Fixo,
utilizando argila expandida como meio suporte. Os autores ressaltaram que, antes da
introducdo do tracador, 0 meio suporte poroso encontra-se encharcado de agua. A
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medida que a solu¢do com o tragador entra em contato com a superficie do material,
€ estabelecido um gradiente de fora para dentro do mesmo. Apds a passagem do
pulso, a concentragdo do tracador na corrente de agua tende a ficar menor do que
dentro dos poros, estabelecendo-se o gradiente agora no sentido oposto. Dessa
forma, ha a liberagdo mais lenta do restante do tracador, representado graficamente

por esta cauda alongada apds o pico.

Com relacao ao tipo de escoamento, ao realizar a analise grafica
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
hidrodindmico assemelhou-se mais ao fluxo pistonado. De forma mais detalhada,
observou-se que na curva F (Figura 13a) a recuperacao do tracador foi relativamente
baixa até proximo ao TDHobservado, quando aumentou abruptamente com a passagem
do pulso e, posteriormente, tornou-se relativamente constante, devido a saida mais
lenta do tragador (conforme comentado acima). Ja nas curvas E (Figura 13a) e Ee
(Figura 13b), observou-se a formagao de um pico, com maximos no TDHobservado €
em 1, respectivamente, assemelhando-se bastante as representacdes graficas do

fluxo pistonado (Figura 6).

Alguns outros parametros importantes para auxiliar a analise do
comportamento hidrodinamico do FBP, sdo mostrados na Tabela 13. As equacgdes
para o célculo e as possiveis interpretacoes para os resultados estdo na Tabela 7.

Tabela 13 - Parametros para avaliagao da performance hidraulica do reator.

Parametro
Eficiéncia volumétrica (A) 0,43
indice de
. 0,1
curtos-circuitos ()
Recuperacéao do tragador 114,8
(%)
indice de dispersdo de 3,2

Morril (IDM)
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De acordo com os resultados da Tabela 13, foi possivel observar a partir da
eficiéncia volumétrica (A\) que nem todo volume Uutil do reator estd sendo de fato
utilizado para o tratamento devido a formagédo de zonas mortas e curtos-circuitos.
Estes resultados foram corroborados pelo indice de curto-circuito (Angeloudis et al.
(2015) explicam que a presenga de curtos-circuitos faz com que o efluente passe mais
rapidamente do que o previsto (TDHtwesrico) pelo reator, influenciando, assim na
eficiéncia de degradacdo do mesmo. Ja as zonas mortas podem ser responsaveis
pelos curtos-circuitos, uma vez que sao formadas zonas de estagnacao que ocupam
parte do volume do reator. Além disto, nestes locais de estagnacao, podem ficar
retidas particulas, patdogenos e substancias por um periodo maior que o THD#esrico.

O caélculo do indice de curtos-circuitos (@) corroborou a existéncia de zonas
mortas e curtos-circuitos no FBP, uma vez que seu valor distanciou bastante de 1. A
presenca desde fatores no reator, podem ter sido responsaveis pelo adiantamento do
pico, como pode ser observado na Figura 12 e, consequentemente, pelo menor
TDHobservado. Como ja referenciado acima, Fia et al. (2016) além da formacéao de cauda
alongada, semelhantemente a esta pesquisa, também observaram o adiantamento do
pico, e, consequentemente, reportaram TDHobservado menor que 0 TDHiesrico. Os

autores atribuiram este fato a presenca de zonas mortas e curtos-circuitos.

Toda a massa de tragador injetado no reator foi recuperada, no entanto, o
valor encontrado foi superior a 100%. Costa et al. (2019) realizaram o ensaio
hidrodinamico usando LiCl como tracador em trés sistemas alagados construidos de
escoamento horizontal subsuperficial (SACs-EHSS) em escala piloto, com volumes
iguais a 0,40 m3 e THDtesrico igual a 2,8 dias. Os autores também observaram em
alguns ensaios a recuperacao do tracador maior do que 100% e atribuiram isto ao fato
de que, como as amostras sdo coletadas de tempos em tempos e nédo de forma
continua, é assumido que nao ha variacao do tracador durante os intervalos de coleta.
No entanto, eventuais picos de concentracdo que duram menos que o intervalo entre
as coletas, sao extrapolados para todo o periodo, resultando em superestimativa da
concentracdo do tragador 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 relacdo ao Indice de Dispersdo de Morril, é possivel observar pelo

resultado mais proximo a 1, uma maior semelhanca do escoamento com o fluxo
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pistonado, corroborando os resultados da analise grafica comparativa, abordada

acima.

Embora o teste hidrodinamico tenha sido realizado sem a presenca da
biomassa, os parametros hidrodinAmicos demonstraram a presenca marcante de
zonas mortas e caminhos preferenciais no FBP. Conforme destacado por Lourenco e
Campos (2008), ap6s a inoculagao a proliferacdo de biomassa pode também
contribuir para a formagcao ou potencializacdo para a formacédo desses fatores em
reatores. Desse modo € possivel concluir que ap6s a inoculacao do FBP, a presenca

da biomassa pode ter contribuido ainda mais para a reducao do TDHobservado.

Durante a operacao do reator, foi de fato observado a presencga de zonas
mortas, principalmente, pelo acimulo de biomassa. Além disto, um fenémeno
observado durante a operacédo, foi o chamado “efeito de parede” em que parte do
efluente tendia a escorrer pelas paredes do FBP ao invés de percolar dentre os mini-
BioBobs®. A Figura 14 ilustra a ocorréncia de zonas mortas principalmente por

acumulo da biomassa e curtos-circuitos formando o “efeito de parede”.

Figura 14 — Zonas mortas e curtos-circuitos no primeiro compartimento do FBP.

Zonas m_orta_s
- Curtos-circuitos



91

A partir destes resultados, foi possivel concluir que a presenga de zonas
mortas e curtos-circuitos influenciaram a detec¢gdo do TDHobservado, 0 qual foi cerca de
57% menor que o TDHtesrico. Acredita-se, que parte deste resultado esteja associado
a forma de distribuicao 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 distribuicao
foram avaliadas para serem empregadas no FBP, no entanto, nenhuma delas haviam
se demonstrado viaveis e, por esse motivo, optou-se por operar o reator com esta

forma de distribuicao.

Figura 15 - Distribuicdo do afluente no FBP com vista (a) em planta e (b) e frontal.

Machdar (2016) realizou o teste hidrodinamico em um FBP testando duas
configuragcbes de espumas envolvidas por material plastico cilindrico, bastante
semelhantes ao mini-BioBob® utilizado nesta pesquisa. O reator possuia 200 cm de
altura e diametro interno igual a 10 cm. Ambos os meios suportes avaliados possuiam
30 mm de didmetro e 30 mm de altura. O teste foi realizado sem a presenca de
biomassa, utilizando NaCl como tracador e avaliando 3 TDH tedricos diferentes: 30,
60 e 90 minutos. Os resultados foram muito semelhantes ao desta pesquisa, foi
observado adiantamento do pico, € TDHobservado Variando entre 36 a 69% menores do
que o TDHhtesrico, para os dois meios suportes e para os diferentes TDHyiesrico avaliados.
Também foram identificadas as presencas de curtos-circuitos e zonas mortas. Os
autores atribuiram estes resultados a forma inadequada de distribuicdo do afluente
(apesar de nao terem especificado qual foi utilizada).
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E importante observar que os resultados obtidos como, efeito de parede,
TDHobservado distante do TDHreal, formacao de zonas mortas e curtos-circuitos também
sao frequentemente observados em escalas piloto e real. Além disso, as dimensdes
do FBP operado neste estudo (como o pequeno didmetro e altura mais alongada),

certamente contribuiram para a potencializagéo dos efeitos mencionados.
5.3 Variaveis monitoradas durante a operacao

5.3.1 pH

A

Figura 16 ilustra os valores de pH monitorados nas amostras afluente e
efluente ao reator durante todo o periodo de operagdo. E possivel observar que os
valores de pH afluente e efluente ao FBP, mantiveram-se relativamente estaveis e
bem proximos do valor desejado para a pesquisa (7,5). Estes resultados séo
corroborados pelos célculos ilustrados na Tabela 14, na qual é possivel observar que,
em média, a variacao do pH foi muito pequena tanto entre as 3 fases de estudo,

quanto entre o afluente e efluente.

Mesmo o maior (8,2) e o menor (6,9) valor de pH detectado, estdo dentro
da faixa ideal de trabalho das bactérias Anammox (6,7 a 8,3) sugerida por
Tchobanoglous, Burton e Stensel (2014b).

Figura 16 — pH monitorado no afluente e efluente do FBP.
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Tabela 14 - pH médio afluente e efluente ao FBP.

pH Entrada pH Saida
Fase | 76 = 0,1 74 + 0,2
Fase Il 78 + 0,2 74 + 0,2
Fase lll 78 = 0,1 74 + 0,1
Média 78 + 0,2 74 + 0,2

5.3.2 Alcalinidade

Os valores da alcalinidade monitorada no afluente e efluente ao reator
estdo representados na Figura 17 — Alcalinidade monitorada no afluente e efluente do
FBP. As médias de cada uma das 3 etapas e do periodo total de operagédo, podem

ser observadas na

Tabela 15. Conforme observado no topico 4.5, buscou-se reproduzir nesta
pesquisa a faixa de alcalinidade mais préoxima a encontrada no esgoto doméstico, a
qual, segundo Von Sperling (2002), varia de 110-170 mgCaCOs.L", com valor médio
igual a 140 mgCaCQOa.L".

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 Alcalinidade Efluente

(mgCaCOs.L") (mgCaCOas.L™")
Fase | 106,0 £+ 75 94,3 = 9,1
Fase ll 146,7 £ 24,6 126,3 = 19,9
Fase II* 157,6 + 15,0 133,5 + 16,3
Fase lll 162,5 + 18,9 134,0 =+ 14,5
Média 146,0 =+ 27,9 123,99 + 21,3

*Fase Il a partir do aumento da alcalinidade ap6s o 85° dia de operacao

E possivel observar que durante toda a Fase | e parte da Fase Il (até o dia
84 de operacao) o valor da alcalinidade manteve-se abaixo da faixa de trabalho
desejada (110 a 170 mgCaCOs.L"), com média igual a 107,5 + 6,8 mgCaCOs.L™" para
o afluente e 97,2 + 8,2 mgCaCOa.L" para o efluente. A partir do 852 dia de operacio,
a dosagem de bicarbonato de sédio (NaHCQOs), composto utilizado para conferir
alcalinidade ao substrato sintético, foi ajustada a fim de elevar a alcalinidade para a
faixa de trabalho desejada. Conforme é possivel observar pelo grafico da Figura 17, e

valores médios mostrados na

Tabela 15, o valor da alcalinidade permaneceu dentro da faixa de trabalho
desejada, proximo a 140 mgCaCQOas.L .

No entanto, é importante ressaltar, que durante todo o tempo de operacao,
a alcalinidade apresentou bastante variagdo, como pode ser observados pelos
elevados desvios padroes (

Tabela 15). Uma possivel explicagédo para este fato, seria que em alguns
preparos do efluente sintético ocorriam um pouco de precipitacdo. Além disso, em
alguns preparos, também acontecia de uma pequena parte do bicarbonato nédo se

dissolver completamente.



95

Ainda, é possivel observar na

Tabela 15, que a alcalinidade efluente foi menor do que a afluente. Este
fato pode ser atribuido ao fato das bactérias anammox, utilizarem a alcalinidade como
aceptor de elétrons, conforme mostrado na Equagéo 10. Além disso, como comentado
no toépico 3.3.1.1, no processo de nitritacdo (BOA) também ha consumo de
alcalinidade (7,1 mgCaCOs.L! para cada mol de N-NH4* oxidado). Pelo balango de
massa apresentado na Tabela 18 , € possivel perceber que mesmo em menores
proporcoes, esta rota metabdlica também esteve presente durante a operagédo do
FBP.

5.3.3 Oxigénio dissolvido (OD)

O grafico representado na

Figura 18 e as médias apresentadas na Tabela 13, sdo referentes as
medicoes realizadas no efluente antes e ap6s sua percolagao no reator. A coleta do
substrato afluente foi realizada desconectando-se uma parte da tubulagéo anterior ao
reator e, utilizando-se um béquer coletava-se por gotejamento aproximadamente 50
mL do substrato afluente ao reator para entao inserir o eletrodo do oximetro e fazer a
leitura. O mesmo procedimento foi realizado para a coleta do substrato na saida do
reator. No entanto, esta forma de coleta e analise vai de encontro as recomendadas
na metodologia 4500-O G em APHA et al. (2012), na qual é especificada que a coleta
deve conferir ao liquido o minimo de turbuléncia e exposicéo ao ar possivel, a fim de
nao alterar a concentracdo de OD na amostra. Dessa forma, estes valores foram
monitorados apenas como um auxilio sobre a presenca da maior ou menor presenca

de OD no reator.

Figura 18 — Concentrag6es de oxigénio dissolvido monitoradas no afluente e efluente
do FBP.
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Tabela 16 - Oxigénio dissolvido médio do substrato afluente e efluente ao FBP.

OD Afluente OD Efluente
(mgO..L™") (mgO..L™")
Fase | 34 + 1.3 47 + 0,8
Fase ll 3,1 £+ 0,6 38 + 0,6
Fase lll 15 + 0,3 1,7 £+ 0,9
Média 26 + 1,1 32 + 14

Embora,

nos dados apresentados acima estejam embutidos erros

analiticos, é possivel perceber de um modo geral, que na Fase | houve um controle

menos efetivo do OD. No entanto, com o tempo de operacédo o OD foi sendo melhor

controlado, como € possivel observar pela diminuigao dos valores médios a cada fase

operacional (Tabela 17). Na Fase Ill é possivel perceber uma reducao na

concentragdo de OD e os valores ficaram mais proximos a 1,0.

Uma forma utilizada para monitorar a entrada de OD no reator, foi por meio

da medicao diretamente nos reservatérios R1 e R2 e no reservatorio de agua

desclorada. Ao abrir estes reservatorios para reposicao, era realizada a leitura do OD

no liquido remanescente. ApGs o preenchimento e redug¢do da concentracdo de OD
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com auxilio do gas nitrogénio, uma nova medicao era realizada. Foi possivel observar
pelos dados obtidos que quanto maior o tempo entre as reposi¢cdes, maiores eram as
concentracdes de OD nos reservatérios antes de preenché-los.

Este monitoramento foi muito importante para nortear sobre a concentragéao
de OD que de fato ia para o reator. Nos primeiros 3 meses de operagao, mesmo que
nos dias de reposicdo de substrato nos reservatérios, o OD fosse reduzido para
valores menores ou bem préximos a 1 mgQO2.L"!, notava-se quem em cerca de dois ou
trés dias o OD, principalmente no reservatorio de agua desclorada, o qual contribuia
com a maior parte da vazao, assumia valores entre 3 e 5 mgO2.L'. Estes valores séo
considerados altos quando se trabalha com bactérias anammox, podendo levar a
inibicdo 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

acumulo de nitrato no FBP e sera melhor discutido no topico 5.4.

Afim de buscar melhor controle do OD no sistema, a partir do 112° dia de
operacao, foi conectado no headspace de todos os reservatérios, uma vazao baixa de
gas nitrogénio. Essa estratégia, proporcionou a manutencao da concentragéao de OD
abaixo de aproximadamente 0,5 mgO2.L™' no reservatério de 100 L agua desclorada
e abaixo de 0,3 mgO2.L" nos reservatérios de 20L de substratos. A partir do gréafico
da

Figura 18, é possivel observar a reducao na concentracao de OD proximo
ao 110° dia de operacdo. Com excecao dos dias em que ocorreram problemas
operacionais por falta de gas nitrogénio, acredita-se que a partir do 112° dia de
operacao, o oxigénio dissolvido foi, de modo geral, bem controlado no sistema.

Ainda, na Fase lll, houve uma adequagéo no equipamento de medicao de
OD e as leituras ficaram mais precisas e resultaram em valores menores do que antes

desse procedimento. O que pode ser observado no gréfico da

Figura 18, pela reducao nas concentracoes de OD.
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5.3.4 Temperatura

A temperatura ambiente foi monitorada durante a operacéo do reator, e 0s
valores médios referentes as 3 fases sdo mostrados na Tabela 17. Observa-se,
portanto, que as temperaturas ambientes médias nas 3 fases foram proximas. Além
disso, durante todo o periodo de operacao o FBP trabalhou em temperatura ambiente

média igual a aproximadamente 26°C.

As menores temperaturas ambientes foram observadas na Fase | em julho
(referente ao 23° ao 54° dia de operacgéo), més de inverno no Brasil, em que o reator
trabalhou, em média, a 23,9°C. Ja as maiores temperaturas registradas ocorreram
durante a Fase Ill no més de fevereiro (referente ao 239° ao 266° dia de operacéo),
estacdo de verdo no Brasil, em que o reator trabalhou, em média, a 28,2°C. No
entanto, a amplitude térmica entre esses meses foi de apenas 5% C e tiveram uma
curta duragdo e, devido a isto, podem né&o ter afetado significativamente o
desempenho do FBP.

Tabela 17 — Média da temperatura ambiente em cada fase de operagéao.

Temperatura (2C)

Fase | 241 = 19
Fase ll 26,2 + 25
Fase lll 26,8 + 1,8
Média 259 + 24

Embora o bom desempenho das bactérias anammox seja frequentemente
associado a temperaturas mais elevadas (normalmente entre 30-38°C), 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 operacao de
reatores sem controle de temperatura tem como vantagem a reducao dos gastos com
energia e equipamentos, o que € relevante principalmente para pesquisas realizadas
em paises em desenvolvimento, como € o caso do Brasil (Wang et al., 2019).

Fernandes et al. (2018), estudaram a influéncia de temperaturas
moderadas, tipicas de paises tropicais, na remocao de nitrogénio pelo processo
Anammox em um RBS de volume igual a 2 L, tratando efluente real doméstico
anaerdbio pré-tratado, o qual possuia, em média, 109 mgDQO.L™", 38,4 mgN-NH4*.L™"
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e 170 mgCaCOs-L™! (mainstream). Além disso, foi realizada suplementacgéo de nitrito
(cerca de 60 mg.L"" em média). As bactérias anammox foram enriquecidas com
efluente sintético (32 mgN-NHas*.L-" e 47 N-NOz2". L"), sem adigdo de carbono organico,
em temperatura igual a 35°C, por um periodo de 160 dias. Apos esse periodo o RBS
foi alimentado com o efluente real e a atividade anammox avaliada em temperaturas
iguais a 35°C, 25° e 20°C. Os resultados demostraram que em todas as temperaturas
avaliadas (inclusive a 20°C), a eficiéncia de remocéao de nitrogénio foi acima de 89%.
No entanto, operando a 25°C, foram obtidas as maiores eficiéncias de remocao de
nitrito e amoénia, demonstrando viabilidade de utilizar o processo Anammox no
tratamento de efluentes mainstream em temperaturas mais baixas do que a faixa

considerada 6tima para as bactérias anammox (30-38°C).

Wang et al. (2019) também obtiveram boa eficiéncia de remocdo de
nitrogénio tratando efluente sintético com caracteristica mainstream pelo processo
Anammox a 20 £ 1°C. No estudo, foi operado um reator anaerébio com biofilme
(denominado em ingés Anaerobic Baffled Biofilm Reactor— ABBR) de volume util igual
a 6 L, inoculado com lodo ativado, alimentado com 50 mgN-NH4*.L-" e 50 N-NO2". L™
e carga de nitrogénio igual a 0,10 kg-N.m".d"". O processo Anammox foi estabilizado
apos 47 dias com taxa de remogao de nitrogénio entre 0,072 a 0,076 kg-N.m=3.d "' e
eficiéncia de remocgao de nitrogénio igual a cerca de 70%. Os autores observaram
ainda que o periodo de start-up foi menor do que em estudos similares.

No presente estudo, buscou-se seguir a linha de pesquisa mainstream
utilizando o processo Anammox. Para isto, embora nesta primeira etapa de partida do
FBP-Anammox, nédo tenha sido adicionada nenhuma fonte de carbono, procurou-se
reproduzir as condi¢cdes de temperatura moderada (26 = 2; Tabela 17) e nao
controlada, além de concentragcdes de ambnia mais semelhantes as encontradas em
efluentes domésticos no Brasil (encontrados em tratamento de esgoto em
mainstream) (SACHETTO et al., 2019).

5.4 Remocao de nitrogénio

Para avaliar se a nao recirculagao do efluente final influenciava a remocao
de nitrogénio via Anammox, foram monitorados no afluente e no efluente do FBP as
concentragdes de nitrogénio nas formas de amdnia (NH4*), nitrito (NO27) e nitrato
(NOg3’), conforme ilustrado no gréfico da Figura 19a.
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No grafico da Figura 19b sdo mostradas as Cargas de Remocéo de
Nitrogénio (CRN), e de aplicacao de Nitrogénio (CAN) e as Eficiéncias de Remocao
de Nitrogénio (ERN) obtidas durante todo o periodo de operagdo. E interessante
observar que, no grafico da Figura 19a, os valores encontram-se muito instaveis
conferindo um certo desconforto visual e dificuldade de interpretacdo. Nos graficos em
que o processo Anammox atinge uma estabilidade, os pontos seguem uma certa
linearidade, deixando a figura com um aspecto menos “poluido”, o que auxilia a
interpretacdo do mesmo (AUGUSTO; CAMILOTI; SOUZA, 2018).

Figura 19 — (a) Concentracdes nitrogénio afluentes e efluentes ao FBP; (b) TRN, CVN
e ERN, para as 3 fases de operacao do FBP.
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O balango de massa, apresentado na Tabela 18, foi calculado atribuindo-
se toda a remocéao de nitrogénio total do reator ao processo Anammox, uma vez que
como nao havia o aporte de carbono orgénico, ndao poderia haver remocao
significativa por desnitrificacdo. Também néo foi considerado no célculo, a producao
de nitrito pelas BOAs. A partir do calculo do balango de massa foi possivel ter uma
perspectiva dos principais processos envolvidos no FBP. Para os calculos foram
consideradas as equacées 2, 3 e 10.
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Tabela 18 - Balanco de massa com os valores de remocdo médios das 3 fases
operacionais.

NH,* NO, NO;

ANH**  Anammox BOA ANOy * Anammox BON Produgdo Anammox BON
(mgN.L") (mgN.L") (mgN.L") (mgN.L") (mgN.L") (mgN.L") (mgN.L") (mgN.L") (mgN.L")

Fase | 53+20 3123 21+20 167+55 41+30 125+48 14653 0806 138+55

Fasell 40+28 21+16 1,8+25 146+45 28+21 11,8+48 /136+59 06+04 13,0+6,0

Fase Illl 11,2+53 86+55 26+15 236+63 114+73 122+28 148+3,7 22+14 126+4,6
* (Concentragao afluente - Concentragéo efluente)

O tempo total de operacdo do FBP foi de 306 dias. Neste periodo,
alteracbes em relacdo a biomassa presente no reator, demarcaram o periodo
operacional total em 3 fases: Fase | (dia 1 ao 59), Fase |l (dia 60 ao 224) e Fase llI
(dia 225 ao 306). Além disso, foram realizadas algumas altera¢des hidraulicas ao
longo do periodo operacional, as quais sao mostradas na Tabela 8 (t6pico 4.5). A
seqguir serdo discutidas separadamente os principais resultados de cada uma das 3

fases.
5.4.1 Fasel

Logo apéds a inoculacao do reator, foi observado consumo de aménia (3,2
+ 0,6) e nitrito (5,4 £ 4,2), além de producdo de nitrato (6,8 = 3,5). No entanto, foi
possivel perceber pelo calculo do balango de massa, que ja nos primeiros dias, havia
a presenca do processo de nitratagcdo, uma vez que houve um consumo maior de
nitrito e maior producao de nitrato do que a proporcao estequiométrica do processo
Anammox estabelecida por Strous et al., (1998) ( NH4* : NO2:NOs7; 1:1,32:0,26. Além
disso, destaca - se, que no efluente sintético ndo havia presenca de carbono orgénico
e, portanto, a diminuigao do nitrito ndo poderia ser atribuida a desnitrificagao.

Com relacdo a remocéao de nitrogénio pelo processo Anammox na Fase I,
é possivel observar pelo grafico da Figura 19b, uma grande variacao na eficiéncia do
reator. Até o 7° dia de operacdo, o reator apresentou eficiéncia de remogao pelo
processo Anammox de aproximadamente 3%, sendo que no 19° a eficiéncia ja havia
aumentado para 25%, evidenciando o potencial de desenvolvimento das bactérias
anammox neste periodo. No entanto, neste mesmo dia apds preenchimento dos
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reservatérios, um problema técnico impossibilitou a redugdo do OD no sistema e,
devido a isto, no 20° dia de operacao a eficiéncia caiu para 2,3%.

Ja no 21° dia, embora o OD ainda estivesse em concentracfes mais
elevadas do que a faixa ideal de trabalho das bactérias anammox, a eficiéncia
aumentou rapidamente para cerca de 27% e permaneceu assim até o 26° dia de
operacao, quando voltou a cair bruscamente para 0.8%, devido a uma nova
sobrecarga de OD. No 33¢ dia de operacéao, o OD ja encontrava-se mais reduzido e a
eficiéncia aumentou para cerca de 17%, como pode ser observado pela Figura 19b.

Até o fim da Fase | (59° dia de operacao), a eficiéncia continuou variando
bastante, no entanto, de forma menos abrupta e sem relacao a sobrecargas de OD.
Apesar do controle, ap6s os problemas operacionais mencionados, o reator nao
recuperou a eficiéncia obtida nos primeiros dias de operacdo. Se considerado o
periodo pds problemas operacionais até o fim da Fase | (do 33° ao 59° dia) a eficiéncia
média de remoc¢ao de nitrogénio no FBP foi igual a 14,1 + 5,3% 0 que corresponde a
uma taxa de remocao de nitrogénio igual a 0,20 * 0,08 kgN.m3mini-BioBob®.d ™.

Além da perda de eficiéncia atribuida aos problemas operacionais,
acredita-se, ainda, que a instabilidade e perda de eficiéncia observada no fim da Fase
I, também esteja associada a inibicdo das bactérias anammox pela elevada
concentracdo de OD presente no afluente neste periodo (conforme comentado no
tépico 5.3.3) (MAO et al., 2017). Além disto, a intensificacdo da concentracdo de
nitrato neste periodo, evidenciou a nitratacdo como rota metabdlica dominante no
reator. Consequentemente, a abundancia de BON no reator, pode também ter
contribuido para a inibicdo das bactérias anammox pela competi¢do por nitrito (WANG
etal., 2015).

A partir do grafico Box-Plot da Figura 20, é possivel observar o
estabelecimento do processo de nitratacdo no reator na Fase |. Durante esta fase, as
concentragdes de nitrito e nitrato variaram bastante no efluente, aproximadamente de
6 a 20 mgN-NO2=.L" e de 9 a 23 mgN-NOs".L'. Esta intensa variagdo pode estar
associada a propria instabilidade no estabelecimento do processo de nitratagédo, o
qual intentava-se suprimir durante a operacéo. No entanto, as BON se estabeleceram
no FBP o que foi corroborado pelo balango de massa apresentado na Tabela 18, na
qual é possivel observar que dos 14,6 mgN-NOs.L" produzidos, em média, na Fase
|, apenas 0,8 mgN-NOs".L" foi realizado por via Anammox.
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Figura 20 - Box-Plot das concentra¢des de nitrogénio monitoradas durante a Fase |.
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Guillén et al. (2015a), reportaram resultados semelhantes nos primeiros
meses de operacao de dois FBP preenchidos com espuma de poliuretano. Ambos os
reatores possuiam volume util 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 0 outro a 30°C (reator 2). Os reatores foram alimentados com efluente
sintético contendo aproximadamente 50 mgN-NH4*.L-', 50 N-NO2.L-" e CVN de
aproximadamente 1,1 kgN.m=3.d'. Semelhantemente a esta pesquisa, o aparato
experimental era composto por 2 reservatorios menores de substrato (um rico em
amodnia e outro rico em nitrito), € um reservatorio maior de agua destilada que
contribuia em maior proporcao para a diluicdo do afluente. Os autores reportaram que
a remocgao de nitrogénio pelas bactérias anammox se mostrou instavel até o 49° dia
de operacao, e atribuiram este fato a inibicao pela presenca de OD, uma vez que, do
inicio da operacao até esta data, OD ndo estava sendo reduzido eficientemente.
Associado a isto, os autores também observaram predominancia do processo de
nitratacdo nos reatores, devido as elevadas concentracdes de nitrato no efluente dos
reatores 1 e 2, as quais atingiram neste periodo valores iguais a 46 + 3 mgN-NOs.L"
e 43 + 2 mgN-NOs.L', respectivamente. Desse modo, foram acoplados aos
reservatérios de substratos e agua destilada sistemas de captura de oxigénio
(scavenger) e também comecaram a aspergir N2 no reservatério de agua destilada.
Apés essas medidas, a concentracdo meédia de OD no efluente foi estabilizada em 1,1
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+ 0,2 mgOz.L" e a atividade anammox comecgou a aumentar proporcionando bons

resultados ao estudo.

Embora nesta pesquisa, o sistema scavenger tenha sido instalado desde o
inicio da operacao, sua presenca nao foi suficiente para reduzir os niveis de OD
durante a Fase |, quanto na referida pesquisa de Guillén et al. (2015a). Além disso, a
solucdo de sulfeto de sdédio e cloreto de cobalto, oxidava-se rapidamente, devido as
maiores concentracdes de OD nos reservatérios nesse periodo. Na pesquisa de
Guillén et al. (2015a), o sucesso na reducao das concentracdes de OD, foi decorrente
da associacéo entre a efetiva reducdo de OD no afluente e o sistema scavenger,
sendo este Ultimo utilizado mais como uma ferramenta de auxilio a manutencéo dos

menores niveis de OD.

Alguns estudos reportaram estabelecimento do processo de nitritacao
durante operacdo de reatores que almejavam o desenvolvimento da biomassa
anammox e remogao de nitrogénio principalmente por esta via metabdlica. Nestes
estudos, podem ser observadas diferentes estratégias para supressao das BON e
consequentemente reducao da concentracao de nitrato no efluente final, como: adicao
de diferentes doses de hidroxilamina ao afluente e controle da idade do lodo (WANG
et al., 2015), aeracgao intermitente (MIAO et al., 2016), reinoculagdo do reator com
biomassa desprovida de BON (JOSS et al., 2011); controle do oxigénio dissolvido no
sistema (AUGUSTO; CAMILOTI; SOUZA, 2018; MIAO et al., 2016).

5.4.2 Fasell

Esta fase teve inicio no 60° dia de operagédo e foi demarcado por uma
abertura do reator para remocdo da biomassa granular excedente que nao se
encontrava aderida aos mini-BioBobs®. Na inoculacao realizada no inicio da Fase |,
foi utilizado um lodo bastante granular (Figura 21a). Ap6s o molhamento das espumas
(procedimento abordado no topico 4.6), a parte do lodo remanescente que era
formado principalmente por granulos, foi despejado por cima de cada um dos trés
compartimentos. No entanto, grande parte destes granulos nao se aderiram as
espumas do meio suporte e ficaram presos entre os mini-BioBobs® ou aderidos na
parede do reator (Figura 21b).

Com a alimentacdo do reator, a biomassa excedente aumentou seu

volume, potencializando a formacao de zonas de estagnacao (abordadas no tépico
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5.2) e acumulacdo de precipitados do afluente, principalmente no primeiro
compartimento (Figura 21c). Além disso, uma das propostas da pesquisa era a
avaliacao do mini-BioBob® como meio suporte para o desenvolvimento da biomassa
aderida, principalmente em seus intersticios. Embora no fim da Fase | a eficiéncia de
remocao de nitrogénio estivesse mais baixa, suspeitava-se que a maior parte da
mesma estivesse vindo dos granulos excedentes e ndo da biomassa aderida a
espuma. Assim, a partir dessas consideragdes, optou-se por remover a biomassa
excedente (Figura 21d).

ApGs a remocgao da biomassa excedente, o reator apresentou uma queda
brusca na eficiéncia de remogao de nitrogénio, de cerca de 14 para 2% no 61° de
operacao (Figura 19b). Essa queda ja era esperada, uma vez que o reator precisou
ser aberto, a alimentacao precisou ser interrompida e, além disso, foi removida uma

quantidade consideravel de biomassa.

No decorrer desta fase, foi observada uma queda de eficiéncia em relagao
a Fase I, confirmando a suspeita de que boa parte da remocéao era proveniente dos
granulos excedentes. Do 60° ao 113° dia de operacao a eficiéncia de remocgéao de
nitrogénio variou bastante, sendo em média, igual a 6,4 + 4,5 %. Devido a essa queda
na eficiéncia, no dia 114° foi realizada uma reducdo da vazado do reator e,
consequentemente, da carga de nitrogénio aplicada, como é possivel observar na
Figura 19b. Esta decisao foi tomada baseando-se em Guillén, et al. (2015a), na qual
os autores trabalharam com uma menor vazao e carga de nitrogénio no start-up, a fim
de favorecer o processo Anammox, em relacdo as BON. Esse baixo regime de
alimentagao, também foi adotado por Wang et al. (2019) durante a operacdao de um
ABBR, a fim de favorecer as bactérias anammox na competicao por nitrito com as
BON durante o periodo de start-up. As demais condicdes operacionais apos a
mudanc¢a da vazao, podem ser visualizadas na Tabela 8 no tépico 4.5.
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Figura 21 — (a) Lodo utilizado na inoculagdo do reator na Fase I; (b) FBP inoculado
antes da remocao dos granulos; (c) FBP antes de remover os granulos, com formacao
de zonas mortas e acumulo de precipitados; (d) FBP ap6s a remocéao dos granulos.

(b)




108

Conforme comentado no topico 5.3.3, a partir do 112° dia de operagao foi
deixada uma vazao bem baixa de gas nitrogénio no headspace dos trés reservatorios,
0 que contribuiu bastante para a manutencao da concentracdo de OD no afluente
abaixo de 0,5 mgO2.L". Até o final da Fase Il no 224° dia de operagéo, o reator foi
operado nas condigbes descritas. No entanto, ndo foi observada uma melhora
significativa na eficiéncia ap6s as alteragdes, a qual continuou bastante instavel
(Figura 19b) e igual, em média, a 8,7 £ 6,0 %. A taxa de remogéao de nitrogénio média
deste periodo até o fim da Fase I, foi igual a 0,10 + 0,07 kgN.m3mini-BioBobe.d .

Quanto a atividade das bactérias BON, antes da presenga do gas nitrogénio
no headspace, a concentragcdo média de nitrato no efluente final foi igual a 10,0 £ 3,2
mgN-NQOsz".L"! (do inicio da Fase Il até o 112° dia de operacgédo ). No entanto, apds esse
procedimento, a concentragao de nitrato aumentou, em média, para 20,7 + 4,2 mgN-
NOs.L" até o 147° dia de operacdo. Esse aumento nio era esperado, visto que neste
periodo houve um melhor controle do OD afluente. Deste dia até o fim da Fase Il, a
produc¢éo de nitrato reduziu um pouco apresentando concentracdo média, iguala 12,0
+ 3,4 mgN-NOz".L ™.

Na figura Figura 22, esta representado o grafico Box-Plot referente a Fase
Il. Semelhantemente a Fase |, é possivel perceber a presenca marcante do processo
de nitratacdo por meio da elevada reducao da concentragao de nitrito e produgéo de
nitrato, desproporcional ao consumo de amébnia e, consequentemente, a
estequiometria Anammox (Equacéao 10). A atividade das BON também foi constatada
a partir do balan¢o de massa apresentado na Tabela 18, na qual é possivel observar
que dos 13,6 mgN-NOs".L-! produzidos, em média, na Fase Il, apenas 0,6 mgN-NOs"

L foi por via Anammox.
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Figura 22 — Box-Plot das concentragdes de nitrogénio monitoradas durante a Fase Il.
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5.4.3 Faselll

O inicio desta fase (225° dia de operacao) foi demarcado pela adicdo no
FBP de in6culo anammox ja ativo (Figura 23a). Conforme comentado no topico 4.6.3,
uma vez que o reator encontrava-se em operacgao, o indculo foi adicionado apenas na
parte superior do primeiro compartimento. J& nos primeiros de dias de operagao, o
reator deu uma resposta positiva pelo lodo adicionado, sendo a eficiéncia no 229° dia
de operacao igual a 71% correspondente a uma taxa de remog¢ao de nitrogénio igual
a 0,94 kgN.m3mini-BioBob®.d™", sendo estes os valores de remogao observados desde o
inicio da operacao.

No entanto, como pode ser observado pelo grafico da Figura 19b, com o
decorrer da operagcdo, a eficiéncia de remocado de nitrogénio foi reduzindo
gradualmente. Conforme mostrado na Tabela 8 (t6pico 4.5), do 246° ao 266° dia de
operacao, a vazao foi aumentada para 33,1 L.d"', que era a vazao de trabalho inicial
proposta para o funcionamento do FBP. Essa decisao foi tomada para retirar o reator
do periodo de baixa alimentacéo iniciado na Fase Il, e disponibilizar uma maior carga
de nitrogénio para as bactérias. Contudo, foi observado que o reator apresentou uma
perda maior e mais rapida de eficiéncia neste periodo. Nesses 20 dias de operagao
com a vazao aumentada, o reator teve uma queda de eficiéncia na remocao de
nitrogénio de, aproximadamente, 46 para 16%. Devido a isso, decidiu-se reduzir
novamente a vazéo para 22,1 L.d" no 266° dia de operagao.
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Acredita-se que essa perda de eficiéncia gradual observada na Fase lll,
esteja associada a forma da nova inoculagdo em conjunto com o aumento da vazao.
Conforme é possivel observar na Figura 23b, parte da biomassa se encontrava na

parede do reator e sobre 0 meio suporte.

Com o decorrer da operagao e o aumento da vazao (entre o 246° ao 266°
dia de operagao), 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 possivel que este fato tenha contribuido para a
queda de eficiéncia de remocdo do sistema ainda que, ndo tenha sido possivel
observar a perda de biomassa no recipiente de saida do reator a olho nu e que o FBP

tenha alta idade do lodo.

A partir do 263° dia de operacéao foi observada estabilizacdo do processo
Anammox no FBP. Deste dia até o final do periodo de operacédo (306° dia), a eficiéncia
de remocgao de nitrogénio foi igual a 18,0 £ 3,4%, correspondendo a uma taxa média
de remogéo de nitrogénio igual a 0,21 + 0,06 kgN.m3mini-BioBobe.d .
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Figura 23 - Lodo usado para inoculagédo na Fase lll; (b) FBP logo apds a inoculagao;
(c) e (d) Perda gradual de biomassa no FBP.

(a)
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Assim como nas Fases | e Il, também foi observada na Fase Il a presenga
do processo de nitratagdo, como € possivel visualizar no grafico da Figura 24 pela
acentuada producéao de nitrato, muito além da quantidade inerente a estequiometria
Anammox (Equagéo 10). Além disso, a partir do balango de massa apresentado na
Tabela 18, é possivel observar que na Fase Il foi produzido, em média, 14,8 mgN-
NO-3.L"', sendo que destes, 2,2 mgN-NOs".L foi por via Anammox. A maior produgéo
de nitrato nesta fase em comparacdo as Fases | e Il, estd relacionada a maior
atividade das bactérias anammox presentes no lodo adicionado no inicio da Fase IlI.

Figura 24 - Box-Plot das concentracdes de nitrogénio monitoradas durante a Fase Il.
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Ainda é possivel perceber pelo balanco de massa (Tabela 18), a
proximidade entre as concentragées medias de nitrato produzidas pelas BON nas trés
fases operacionais, o0 que demostra que, embora o OD fosse melhor controlado no
decorrer da operacgao (principalmente préximo ao inicio da Fase Il e durante a Fase
lll), as concentragbes atingidas ndo foram suficientes para inibir o processo de
nitrificacdo no FBP, o qual ja encontrava-se estabelecido desde a Fase |.

Foi realizada a analise estatistica dos resultados de nitrogénio total do
afluente e do efluente para as Fases |, Il, e lll. Em todas elas os testes indicaram a
existéncia de diferencas significativas (p < 0,005), confirmando assim, a existéncia de

remocao de nitrogénio pelas bactérias anammox no FBP.
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De modo geral, considerando as trés fases operacionais, foi possivel
perceber que na Fase | houveram muitas dificuldades operacionais que influenciaram
negativamente o desenvolvimento das bactérias anammox, além, de nao terem
favorecido a competicao entre das mesmas e as BON. E o final da Fase |, a eficiéncia

média de remogéao pelas anammox muito pequena, igual a 14,1 + 5,3%.

Na Fase Il acredita-se que a remocgao dos granulos foi necessaria, no
entanto, contribuiu para reduzir ainda mais a biomassa anammox no reator e, por mais
que, em boa parte deste periodo as condigcdes operacionais ja estivessem mais
favoraveis ao desenvolvimento das anammox, 0 mesmo ja se encontrava altamente
inibido. Se considerado todo o periodo de operacéo nesta fase, 164 dias, a remogao
média de nitrogénio foi de apenas 7,8 = 5,5%.

Na Fase lll os resultados foram melhores no inicio, no entanto, aos poucos,
as bactérias foram sendo arrastadas do reator reduzindo gradualmente a eficiéncia
estabilizando em 18,0 + 3,4%. No entanto, acredita-se que se adequada a forma de
inoculagdo e operacao (principalmente aplicando recirculagdo em um primeiro
momento da operacgao), é possivel obter bons resultados de eficiéncia inoculando com

o mesmo lodo desta fase.
5.4.4 Atividade especifica das bactérias anammox

Esse dado foi determinado para o periodo de estabilizacdo do reator na
Fase Ill, ap6s 0 263° dia de operacdo. A partir do experimento descrito no tépico 4.9,
foi possivel estimar a quantidade de sélidos contidos no reator, que foi igual a 18,84
g. Este dado em relagéo ao volume de mini-BioBobs® no reator (1,3253 L), é igual a
14,22 g.L".

Como o lodo utilizado para a inoculagéo do reator continha um percentual
se SSV igual a 91%, foi realizada uma aproximacao para a quantidade de biomassa
contida no reator, assim, o valor da concentracdo de biomassa no reator foi de 12,94
gSSV.L".

A vazdo utilizada para o célculo foi igual a 22,1 L.d' e a remogao média de
nitrogénio total foi igual a 11,8 mgN.L". Desse modo, aplicando a Equacgao 16, foi
obtida uma atividade especifica para as bactérias anammox igual a 20,2 mgN.gSSV-
1d.
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Kowalski, Deviln e Oleszkiewicz (2018) operaram um reator de biofilme de
leito mével (MBBR), de volume dutil 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 nitrogénio igual a 530 mg
L. d" e alimentado com 560 mgN.L"". O teste da atividade especifica foi realizado em
batelada, utilizando 10 unidades do meio suporte e com efluente sintético contendo
32 £+ 1 mgN-NH4*.L'' e 40 £+ 1 mg.N-NO2".L-' sendo que a quantidade de biomassa
presente no reator igual a 41 gSSV. Foi obtida uma atividade especifica igual a 530
gN.gSSV-'.d'. Os autores concluiram que os testes demonstraram uma excelente
performance das bactérias anammox. Como €& possivel 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 periodo de estabilizacao.

5.4.5 Caracteristicas operacionais importantes a eficiéncia de remocao de
nitrogénio no FBP

No tépico 5.3, foram abordados alguns aspectos operacionais que podem
ter influenciado nos valores de eficiéncia de remocao de nitrogénio obtidos durantes
as trés fases operacionais do FBP. No entanto, acredita-se que a ativagéo do lodo, a
forma de inoculagdo e a auséncia da recirculagdo, tenham impactado
significativamente nos resultados obtidos e, devido a isto, serdo discutidos
separadamente e de forma mais detalhada nos tépicos a seguir.

5.4.5.1 Inoculo

Conforme é possivel observar pelas Figura 21a e Figura 23a, a biomassa
utilizada como inéculo na Fase | era mais escura do que a utilizada na Fase lll, que
por sua vez era mais avermelhada indicando uma maior atividade anammox . O lodo
utilizado na inoculacado do FBP na Fase | passou por um periodo de refrigeracao a
4°C (cerca de 11 meses). Neste periodo, a concentracdao de nitrato no lodo foi
monitorada e mantida entre 50 a 200 mgN-NQOs".L", conforme recomendado por van
Loosdrecht et al. (2016), a fim de evitar condi¢cdes anaerdbias e a producao de sulfetos

toxicos as bactérias anammox.
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Para a inoculagéo do reator na Fase |, o lodo foi retirado da refrigeragéo e
utilizado em seguida no procedimento descrito no tépico 4.6. Acredita-se que o choque
por diferenca de condicoes ambientais (da refrigeracédo para o reator), juntamente aos
problemas operacionais encontrados nos primeiros meses de operagcdo € a nao
recirculagéo do efluente final, a qual sera discutida adiante, tenham desfavorecido a

competicao e o desenvolvimento das bactérias anammox.

Seria importante, antes da inoculacao, o lodo ter passado por um processo
de aclimatagédo, com condicdes controladas e mais favoraveis 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 ativagéo, seria necessario
um periodo superior ao possivel pelo cronograma, e dessa forma, optou-se por
realizar a aclimatacéao diretamente no FBP.

Diversos autores (CHEN et al., 2016; CHINI et al., 2016) ressaltaram em
suas pesquisas a influéncia do lodo utilizado na inoculagdo nos resultados de
eficiéncia do reator e no tempo de estabilizagdo, para os diferentes objetivos
intrinsecos a cada estudo. Augsto, Camiloti e Souza (2018) operaram um reator de
biofilme aerado de membrana (MABR) de volume util igual a 2,7 L. O reator foi
inoculado a partir de lodos ativados e operado a 31,3 + 0,7 °C, objetivando-se o start-
up pelo processo SNAP. Atividade anammox foi observada apds 48 dias e a
estabilizacdo do processo SNAP ocorreu apés 80 dias, com remocdao média de
nitrogénio total igual a 78 + 6%. Os autores ressaltaram que a sele¢éo do lodo utilizado
como indculo foi fundamental para o start-up do processo SNAP e os demais

resultados da pesquisa.
5.4.5.2 Forma de inoculacao

Apesar do lodo utilizado na Fase Il estar mais ativo, visivelmente
perceptivel por sua coloracdo mais alaranjada/avermelhada (WANG et al., 2019), a
forma de inoculagcao e o aumento da vazao nao favoreceram sua aderéncia aos mini-
BioBobs®.

O reator estava em funcionamento e grande parte do meio suporte ja
continha a biomassa resultante da primeira inoculacdo, o que pode também ter

contribuido para uma menor aderéncia da biomassa inserida posteriormente.
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Sugere-se, portanto, que a inoculagdo seja realizada sempre com uma
biomassa ja ativa e com o mesmo procedimento da Fase | baseado em Guillén et al.
2015a.

5.4.5.3 Tempo de detencao hidraulica

Conforme mostrado no tépico 5.2, 0 TDHobservado foi de apenas 25,6
minutos, ou seja, cerca de 57% menor do que o TDH tedrico, 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 remoc¢ao de nitrogénio observados.

5.4.5.4 Recirculacao do efluente final

A pesquisa teve como objetivo a verificacdo da interferéncia da néo
recirculagcdo do efluente final na remogdo de compostos nitrogenados durante o
periodo de partida de um FBP.

Com os resultados obtidos, verificou-se que a presenca da recirculacao é
importante para a manuteng&o das bactérias anammox no FBP. Principalmente neste
primeiro momento em que se objetivava a aderéncia efetiva da biomassa, a
recirculacao do efluente final pode auxiliar este processo por retornar ao reator parte
da biomassa possivelmente arrastada, proporcionando a mesma uma nova

oportunidade de se aderir ao meio suporte.

Além disso, a recirculacdo do efluente final também proporciona um segundo contato
do substrato com a biomassa, o que poderia ter contribuido para o aumento da
eficiéncia de remocao de nitrogénio durante a operacdao do FBP. Desse modo, foi
possivel concluir que, a recirculagdo exerce grande influéncia no periodo de partida
do FBP.

Conforme comentado, a presente pesquisa baseou-se e € 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 recirculagao do efluente final com a mesma vazéo do afluente (27 L.d™").

Na Tabela 19, é mostrada a comparagéao entre os resultados obtidos na
Fase Il do presente estudo e os resultados do periodo apds o 104° dia de operacao
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da pesquisa de Guillén et al. (2015a), quando foi obtida a estabilizacao para o Reator
1 e o Reator 2.
Tabela 19 - Comparagéo entre os resultados da Fase lll desta pesquisa, realizada

sem recirculacdo e outro estudo semelhante que utilizou a recirculacao do efluente
final.

Referéncia Temperatura P:pr::‘:;éc:)e NT cvN ERN TRN
o -1 -3 4-1 % -3 4-1
(°C) (dias) (mgN.L") (kgN.m=.d") (%)  (kgN.m3.d")
Este estudo 259+24 81 60 1,002 18,0 £3,4 0,21 +0,06°
Guillén et al. (2015a) 20 301 100 215+021° 74%5 1,520
Reator 1
Guillén et al. (2015a) 30 301 100 209+019° 78+4 1,6

Reator 2

@ Carga volumétrica de nitrogénio utilizada em 75% da Fase III; b Baseado no volume de meio suporte (espuma/
mini-BioBob®).

De acordo com os resultados ilustrados na Tabela 19, € possivel perceber
o melhor desempenho do FBP quando operado com a recirculagéo final. Nao que
apenas este fator seja responsavel pelos melhores resultados da pesquisa, a qual
também apresentou um controle mais efetivo do OD, além de uma forma mais
adequada de inoculacdo. No entanto, acredita-se que a recirculacdo possa ter
contribuido para a melhor aderéncia da biomassa anammox e maior remog¢ao de
nitrogénio no efluente final e, assim, influenciado positivamente a eficiéncia de

remocao de nitrogénio no reator.
5.5 Perfil de compostos nitrogenados

O monitoramento das concentracdes de nitrogénio nas formas de amonia,
nitrito e nitrato ao longo do perfil do reator foi realizado entre 0 251° e o 284° dias

operacionais do reator, durante a Fase lll.

Os pontos iniciais de cada compartimento (C.1.1, C1.2, C.1.3) nao foram
amostrados, uma vez que apds a acomodagédo dos mini-BioBobs® (topico 5.1.2), o
espaco inicial de cada compartimento ficou sem meio suporte. As alturas
consideradas para cada ponto amostral sdo mostradas na Tabela 20, sendo que a

entrada era o primeiro ponto amostrado e, portanto, o valor inicial de altura.
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Tabela 20 - Pontos amostrais do perfil e as respectivas alturas no FBP.

Altura (cm) Pontos Amostrais
0 Entrada........ e

14 C1.2. e

23 Ci13.......

29 Cld......

35 C1.5.cceuen

50 C2.2.cciuens

85 C3.2.nns

113 Saida.-eeeeeees -

C: compartimento; C.1: primeiro compartimento; C.1.2: segundo ponto de amostragem do primeiro compartimento.

Na Figura 25, esta ilustrado o gréfico resultante do perfil ao longo do FBP,
no qual foram considerados os valores médios de cada composto nitrogenado
avaliado. Conforme esperado, € possivel perceber o decréscimo das concentracoes
afluentes de amoénia e nitrito, enquanto que ha um aumento na concentragdo de
nitrato. A presenca do processo de nitratacdo como rota metabdlica predominante no
FBP, abordada nos tépicos anteriores, também é perceptivel pelo elevado consumo

de nitrito simultaneamente a uma maior produgao de nitrato.

E possivel observar ainda, que até a altura de 50 cm (ponto C2.2),
correspondente ao inicio do segundo compartimento, ocorreu a maior parte dos
processos metabdlicos envolvidos no reator, indicados pela redugdo mais acentuada
de amoénia e nitrito, além da maior produgao de nitrato até esta altura. Esse resultado
esta associado a maior quantidade de biomassa presente nas partes mais préximas
a entrada do afluente, principalmente no primeiro compartimento, onde a
disponibilidade de substrato é maior. Além disso, o decaimento da concentra¢do de
nitrito em relagéo ao da amoénia, € muito maior do que a estequiometria do processo
Anammox (1:1,32), reafirmando a presenca de outras rotas metabdlicas no reator.
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Figura 25 — Perfil das concentragées medias dos compostos nitrogenados ao longo
do FBP.
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Durante a operacédo, foi possivel observar o maior crescimento da biomassa no
primeiro compartimento, o que, conforme comentado no tépico 5.2, potencializou a
formagdo de zonas mortas e curtos-circuitos no reator. Além disso, a maior
concentragdo da biomassa no primeiro e inicio do segundo compartimento foi
visivelmente observada quando o reator precisou ser aberto no final do periodo de
operagao para retirada dos mini-BioBobs® (topico 4.9). Os mini-BioBobs® removidos
no primeiro e no segundo compartimento, possuiam uma maior quantidade de
biomassa aderida do que nos retirados no terceiro compartimento. Os mini-BioBobs®
mostrados na Figura 26, foram retirados do inicio do primeiro e segundo
compartimento e no final do terceiro. E possivel observar, que 0 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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Figura 26 — Mini-BioBobs® retirados do FBP ao final da operacéo.

Compartimento 1 Compartimento 2 Compartimento 3

Resultados semelhantes foram reportados por Guillén et al. (2015b). Na
pesquisa foram operados dois FBP, em escala de bancada, utilizando placas
horizontais de espumas de poliuretano como meio suporte. Os reatores foram
inoculados com lodo ativado um FBP, operados com efluente sintético e em
temperatura ambiente controlada em 30°C. A pesquisa tinha como objetivo o
estabelecimento de nitrificagdo parcial com convecgao natural de ar, no entanto
identificaram também o estabelecimento do processo anammox. Os autores
reportaram que durante a operagao dos FBP houve um maior desenvolvimento das
bactérias nas primeiras camadas de esponjas e atribuiram esse fato a maior

disponibilidade de substrato nessa regiéao.

Wang et al. (2019) também reportaram resultados interessantes acerca do
desenvolvimento das bactérias anammox no reator. No estudo, foi operado um reator
anaerobio com biofilme, de volume util igual a 6 L e inoculado com lodo ativado. O
reator também era dividido em 3 compartimentos. Foi observado que quanto mais
préximo a entrada do afluente, a biomassa possuia uma coloracao avermelhada mais
forte e o biofilme era mais denso e apresentada uma melhor estrutura. Além disso
quanto a quantidade de biomassa, os autores também reportaram que no
compartimento mais proximo a entrada haviam uma maior quantidade de bactérias

aderidas ao biofilme.
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6 CONCLUSOES

e Arecirculacao do efluente final influencia a eficiéncia de remocao de compostos
nitrogenados durante o periodo de partida de um Filtro Biol6gico Percolador
inoculado com bactérias anammox. Durante o periodo de partida a recirculagao
€ importante por retornar ao reator parte das bactérias anammox arrastadas do

reator, além de proporcionar um segundo contato entre a biomassa e efluente.

e A forma de inoculagao e as caracteristicas do in6culo influenciam a eficiéncia

de remocao ou producao de compostos nitrogenados em um FBP-Anammox.

e A profundidade do leito em um FBP-Anammox influencia a eficiéncia de
remoc¢ao ou producado de compostos nitrogenados.
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7 RECOMENDACOES

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 ja em atividade e aplicando a recirculacdo do
efluente final. E importante avaliar se a recirculacéo é realmente necesséria por
todo o periodo de partida. Além disso, é essencial que OD esteja bem

controlado no sistema, a fim evitar a inibicdo anammox.
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