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A nitrificacdo de efluentes da industria quimica pode representar alguns desafios
devido & presenca de compostos inibitérios. Efluentes industriais, além de sua
complexidade orgénica podem apresentar niveis variaveis de concentragéo de sais. A fim
de investigar o efeito do sal (NaCl) sobre a nitrificacdo de um efluente industrial, tratado
biologicamente a nivel secundario, um reator de leito moével com biofilme foi operado, em
escala de bancada, no modo de bateladas sequenciais. O efluente industrial com teor de
cloreto de 0,005% (m v*') foi suplementado com NaCl até 2,0% (m v%). O ciclo de
operacao do reator consistiu de: enchimento (5 min), aeracdo (12 ou 24 h), decantacéo (5
min) e esgotamento (5 min). Um sistema CLP assegurou o funcionamento automatico e o
controle das variaveis pertinentes ao processo. Dados obtidos a partir de experimentos
especificos foram ajustados por um modelo cinético, que considerou as variacdes na
concentracdo de amoénia, nitrito e nitrato. Os resultados indicaram que o desempenho
médio da nitrificacdo nao foi influenciado pelo teor de cloreto na faixa de 0,005 a 0,6% (m
v') e manteve-se em torno de 90%. Quando o teor de cloreto foi de 1,2% (m v*), queda
significativa na eficiéncia da nitrificacdo foi observada, mesmo operando com periodo de
reacdo de 24 h. Ademais, foi observado efeito negativo do teor de matéria organica do
efluente industrial na eficiéncia da nitrificacdo, o que provavelmente foi causado pela

inibicdo da nitrificagdo por residuos quimicos.
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Nitrification of wastewaters from chemical industries can pose some challenges
due to the presence of inhibitory compounds. Some wastewaters, besides their organic
complexity present variable levels of salt concentration. In order to investigate the effect of
salt (NaCl) content on the nitrification of a conventional biologically treated industrial
wastewater, a bench scale moving-bed biofilm reactor was operated on a sequencing
batch mode. The wastewater presenting a chloride content of 0.005% (w v') was
supplemented with NaCl up to 2.0% (w v''). The reactor operation cycle was: filling (5 min),
aeration (12 or 24h), settling (5 min) and drawing (5 min). Each experimental run was
conducted for 3 to 6 months to address problems related to the inherent wastewater
variability and process stabilization. A PLC system assured automatic operation and
control of the pertinent process variables. Data obtained from selected batch experiments
was adjusted by a kinetic model, which considered ammonia, nitrite and nitrate variations.
The average performance results indicated that nitrification efficiency was not influenced
by chloride content in the range of 0.005 to 0.6% (w v'*) and remained around 90%. When
the chloride content was 1.2% (w v'*), a significant drop on the nitrification efficiency was
observed, even operating with a reaction period of 24 h. Also, a negative effect of the
wastewater organic matter content on nitrification efficiency was observed, which was
probably caused by growth of heterotrophs in detriment of autotrophs and nitrification

inhibition by residual chemicals.
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1 Introducéo

A nitrificac@o é praticamente consolidada em estacdes de tratamento de efluentes
domésticos, contudo, no caso do tratamento de efluentes industriais, a sensibilidade e a
complexidade intrinsecas da nitrificacdo dificultam sua implantacdo de maneira estavel e
satisfatéria. Os varios parametros que influenciam este processo sdo freqiientemente
reportados, sendo que, recentemente, GRAHAM e colaboradores (2007) chamaram a
atencao para a cadtica instabilidade da nitrificagdo. Assim como WAGNER e LOY (2002)
atribuiram a nitrificacdo a condicdo de “Calcanhar de Aquiles” dos processos biolégicos
de tratamento de efluentes.

Por conta da complexidade e variabilidade inerente aos efluentes industriais, a
possibilidade destes conterem substancias que venham a inibir a remocao biolégica de
nitrogénio amoniacal é grande. Varias substancias organicas, algumas em baixissimas
concentragbes, ja foram reconhecidas como inibidoras da comunidade microbiana
nitrificante (ROY e KNOWLES, 1995, BRANDT et al., 2001). Substancias inorganicas
como metais (HU et al., 2002 e 2004, GRUNDITZ et al., 1998), sais (KARGI e DINCER,
2001, KARGI e UYGUR, 2004, UYGUR, 2006) e os proprios substratos da nitrificacao
(YOO et al., 1999, YANG et al., 2004, ISAKA et al., 2007) também séo apontados como
interferentes neste processo. Ademais, mesmo efluentes provenientes do tratamento
secundario, ou seja, depois de tratados biologicamente, podem apresentar niveis
residuais de poluentes que causam inibicdo da atividade nitrificante (LUOSTARINEN et al.,
2006, DOSTA et al., 2007, BASSIN, 2008, VAZQUEZ-PADIN et al., 2009).

No que se refere especificamente aos efluentes industriais que apresentam
salinidade, tem-se o0s hipersalinos, como a 4gua de producéo de petroleo (FREIRE et al.,
2001, CAMPOS et al., 2002a), da industria téxtil (CARLIELL et al., 1998) e de alimentos
enlatados (ARTIGA et al., 2008), com teores de salinidade acima de 3,5% (m v''). Outros
efluentes como os de curtume (MUNZ et al.,, 2008) e da inddstria quimica em geral
(YOSHIE et al., 2004, TSUNEDA et al.,, 2005, BASSIN, 2008) apresentam niveis de
salinidade diversos, inferiores a 3,5%. Neste caso, poucos trabalhos tém se dedicado a
investigar o efeito destas concentragcdes salinas na nitrificacdo. Ademais, efluentes com

salinidade acima de 3,5% ou hipersalinos podem ser tratados biologicamente por culturas



halofilicas, porém, estas culturas ndo sé@o efetivas para concentraces de sal abaixo de
3,0% (WOOLARD e IRVINE, 1995). Portanto, os mesmos sdo tratados, em geral, em
sistemas com organismos nado halofilicos e que s&o adversamente afetados pela

salinidade.

A desnitrificacdo, conforme referenciado na literatura, aparenta ser um processo
mais robusto do que a nitrificacdo (RABAH e DAHAB, 2004a,b). Provavelmente, esta
caracteristica esta associada aos inUmeros géneros de bactérias que sdo capazes de
reduzir nitrato a nitrogénio gasoso em ambiente andxico. A maior énfase dos estudos
sobre a desnitrificacdo esta na busca da melhor fonte externa de carbono (GOMEZ et al.,
2000, CERVANTES et al., 2001) e da otimizag&o da razdo C/N a ser utilizada (MODIN et
al., 2007). Portanto, a nitrificacdo se constitui em etapa limitante do processo biolégico

tradicional de remocdo total do nitrogénio.

Para superar a inibicdo causada por compostos organicos e os efeitos negativos
de sais na nitrificacdo de efluentes industriais, uma abordagem interessante é a utilizacao
de reatores com biofilme. A biomassa, quando aderida a suportes, permite a manutengéo
de microrganismos com crescimento lento no interior do biorreator e contribui para a
adaptacdo gradual da comunidade microbiana as condicdes de estresse no meio
reacional. Nesta configuracdo, uma das tecnologias que tem encontrado aplicacéo
crescente no tratamento bioldgico de efluentes é a do reator de leito moével com biofilme
(MBBR). Segundo RUSTEN et al. (2006), existem mais de 400 unidades de tratamento de
efluentes em larga escala que se encontram em operacdo em 22 paises diferentes, sendo
estas baseadas nos principios do MBBR. No entanto, grande parte das aplicacdes deste
biorreator é direcionada a remocdo de matéria organica, contudo, alguns autores ja
vislumbram a sua utilizacao para a nitrificagcéo terciaria (SALVETTI et al., 2006, CANTO et
al., 2007, XIA et al., 2008).

No Brasil, o limite maximo para o descarte do nitrogénio amoniacal em cursos
d’agua era de 5 mg L™ até 2005 e passou para 20 mg L™ quando a resolu¢cio CONAMA
n°® 357 revogou a CONAMA n° 20. Na Europa e Estados Unidos as agéncias que
regulamentam os padrdes de descarte de efluentes industriais exigem limites bem mais
restritivos para o descarte de nitrogénio total, os quais se encontram entre 3 e 5 mg L™

(SEMOM et al., 1997). Contudo, mesmo diante deste largo limite de descarte para o



nitrogénio amoniacal, conforme proposto pela comissdo acima citada, a clara
complexidade do processo de nitrificacdo, por muitas vezes, impede que este valor seja

alcancado no efluente final.

Neste contexto, é crescente o interesse pela ecologia e microbiologia dos
processos de tratamento de efluentes para auxiliar no entendimento da diversidade e da
dindmica das bactérias nitrificantes e sua relacdo com a eficiéncia e a estabilidade dos
processos biolégicos (NOGUEIRA et al., 2002, MOUSSA et al., 2006, HU et al., 2009).

Portanto, o presente trabalho se prop6e a investigar a nitrificacdo de um efluente
industrial com crescentes concentracdes salinas. Para alcancar tal objetivo optou-se pela
utilizacdo da tecnologia MBBR, que podera auxiliar na mitigacdo dos diversos fatores que

podem inibir o processo.



2 Objetivos

2.1 Ohbjetivo Geral

Investigar o efeito da concentracao salina (até 1,2% m v de cloreto) na nitrificacédo
de um efluente industrial da fabricacdo de borracha, empregando um biorreator do tipo
leito movel com biofilme (MBBR — “moving-bed biofilm reactor”), operando de modo

descontinuo, na forma de bateladas sequenciais.

2.2 Objetivos Especificos

* Verificar o desempenho da nitrificacio e a possibilidade da desnitrificacéo,
como um tratamento terciario para o efluente industrial no mesmo

biorreator, ou seja, no MBBR;

» Avaliar o efeito do pH, OD, matéria organica e, da crescente salinidade

imposta ao efluente, na eficiéncia da remoc¢&o do nitrogénio amoniacal;

« Quantificar e caracterizar o biofiime desenvolvido no MBBR nas diferentes
condicOes operacionais estudadas;

* Investigar a cinética da nitrificacdo quanto a variacdo da concentracéo
salina e da matéria organica e, propor um modelo cinético simplificado para
representar os perfis de variacdo dos substratos.



3 Revisao Bibliografica

3.1 Aspectos gerais da remocao bioldgica do nitrogé nio amoniacal

O nitrogénio desempenha importante papel na constituicdo das moléculas
proteicas, acidos nucleicos, vitaminas, enzimas e hormdnios — elementos vitais aos seres
vivos (BRAGA et al., 2005). No caso das unidades de tratamento biologico de efluentes,
as quais dependem da atividade microbiana, o nitrogénio é extremamente necessario
para o desenvolvimento e manutencdo da biomassa ativa, por conta do consumo
assimilatério do mesmo. Relata-se que uma bactéria tipica contém em torno de 12% de

nitrogénio quando se refere a sua massa seca (SCHMIDELL e REGINATTO, 2007).

Por outro lado, quando os ambientes aquaticos apresentam excesso de nitrogénio,
seja na forma organica, amoniacal, na forma de nitrito ou nitrato, ocorre o desequilibrio do
ambiente, que pode culminar em varios problemas como a eutrofizacdo (VON SPERLING,
1996), a deplecao do oxigénio (BERNET et al., 2005), a toxicidade a certos organismos
(RUSTEN et al., 2006) e, em alguns casos até ao homem, como € o caso da sindrome do
bebé azul (metahemoglobinemia) causada por elevadas concentracfes de nitrato na agua
(BAIRD, 2006).

Desta maneira, por conta destes efeitos aliados as dificuldades que envolvem a
remocao bioldgica do nitrogénio, observa-se grande interesse nestes processos e nos
fenbmenos que os envolvem. Na literatura as abordagens sobre o assunto sdo as mais
diversas, sendo gue os temas de maior interesse versam sobre: 0 desenvolvimento de
processos com elevado desempenho de remocéo; os diferentes critérios operacionais,
visando menores custos; as cinéticas das reacfes com o intuito de modelar e simular os
processos; a identificacdo da microbiota envolvida, assim como suas trajetérias

metabodlicas, entre outros.

Os estudos e pequisas relacionados aos principios e fundamentos da nitrificacéo e
da desnitrificacdo, embora venham sendo realizados desde meados do século passado
(ROQUES, 1980), permitiram ampliar de forma lenta o conhecimento em torno deste tema,



0 que é perfeitamente justificAvel em func@o da complexidade inerente ao tema e das
inUmeras variaveis envolvidas no processo. Contudo, crescente interesse no assunto se
deu, particularmente, a partir da década de 80, sendo que na década de 90 ocorreu a
intensificacdo da busca por novas estratégias operacionais para a remocdo das
substancias inorganicas nitrogenadas (SCHMIDELL e REGINATTO, 2007). No inicio da
década atual a reclassificacéo das trajetérias bioguimicas do ciclo do nitrogénio, conforme
apresentado na Figura 3.1 (AHN, 2006), abriu um leque de possibilidades no que se
refere a conversdo de amoénia a nitrogénio molecular além de fornecer indicios de quao
complexo este processo pode se tornar. Assim, apesar de tantos anos de estudos
dedicados a remocéo bioldgica de nitrogénio ainda hoje se instiga o desenvolvimento de

pesquisas no tema.
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Figura 3.1 — Diversidades do ciclo do nitrogénio. A) Ciclo do nitrogénio classico; B) Ciclo
do nitrogénio reestruturado, adaptado de AHN (2006).

Contudo, as novas possibilidades que surgiram nos ultimos anos, em grande parte,
séo variacbes do processo de conversao total do nitrogénio amoniacal a partir do nitrito
(nitrificacdo parcial), que diferem da nitrificagdo convencional, na qual o nitrato é o
principal substrato para a conversao a nitrogénio molecular. Ademais, a versatilidade das
bactérias nitrificantes revelou-se muito maior do que se supunha até entdo, com a
possibilidade de bactérias heterotrdficas e anaerdbias (Planctomycete) oxidarem amonia,
assim como autotréficas e aerdbias promoverem a desnitrificacdo (SANT'ANNA JR., no

prelo).



Portanto, diversas denominac¢des para estes processos tém sido sugeridas,

promovendo certa confusdo de quéao distintos sdo os principios basicos aplicados. Desta

maneira, a Tabela 3.1 apresenta algumas das denominag¢des encontradas na literatura e

os respectivos fundamentos aplicados para a remocao biologica do nitrogénio.

Tabela 3.1 — Diferentes denominacdes atribuidas aos processos de remocéo biolégica do

nitrogénio amoniacal.

Denominacao

Principio Bésico

Referéncias

nitrificacao parcial

N via nitrito

YE et al., 2009
YAN e HU, 2009
DONG e SUN, 2007

"shortcut" nitrificacao
desnitrificacéo, "shortcut”
remocao biol6gica de
nitrogénio

N e D via nitrito

ZHANG et al., 2009a
DOWNING e
NERENBERG, 2008

completa remocao
autotroéfica de nitrogénio,
nitrificacdo desnitrificacao

autotréfica, CANON

N e D via nitrito

VAZQUEZ-PADIN et al.,
2009, GONG et al., 2008
SLIEKERS et al., 2002

SHARON

N via nitrito

HELLINGA et al., 1998
MOSQUERA-CORRAL
et al., 2005

OLAND

N e D via nitrito

WINDEY et al., 2005
CLIPPELEIR et al., 2009

ANAMOX

N anaerdbia e D via
nitrito dependente de
pré-nitrificacéo

JETTEN et al., 1999
SINHA e
ANNACHHATRE, 2007

nitrificacdo e desnitrificacéo
simultaneas (SND)

N e D via nitrito

N e D via nitrato

GUO et al., 2009,
ASLAN e DAHAB, 2008
YOO et al., 1999

SARIOGLU et al., 2009,
CANTO et al., 2007,
MEYER et al., 2005

N - nitrificacdo e D - desnitrificacdo

Para que ocorra a conversdo completa do nitrogénio nos processos via nitrito, o

controle de duas condi¢Bes operacionais é indispensavel: a inibicdo das bactérias que

oxidam o nitrito (NOB) e a adaptagéo da comunidade microbiana desnitrificante ao NO,, o

qual é considerado toxico em baixas concentracdes (CHUNG e BAE, 2002 apud RUIZ et

al., 2006, CARRERA et al., 2004).



Portanto, para alcancar satisfatéria nitrificagdo parcial € necessario reduzir
seletivamente a atividade das NOB sem afetar as AOB. Desta maneira, diferentes
estratégias operacionais vém sendo utilizadas para promover o acimulo de nitrito durante
a nitrificacdo, tais como o controle do pH, da temperatura e do oxigénio dissolvido (YOO
etal., 1999, YAN e HU, 2009).

O processo conhecido como ANAMOX (oxidacdo anaerdGbia de amobnia), por
exemplo, € um dos precursores destas novas possibilidades. Seu principio basico é a
oxidacdo de amoénia sob condi¢cfes andxicas, tendo o nitrito como aceptor final de elétrons
(MOSQUERA-CORRAL et al., 2005) ou a desnitrificagdo do nitrito tendo a amb6nia como
doador de elétrons (SCHMIDT et al, 2003). O processo ANAMOX requer
necessariamente uma pré-nitrificacéo, pois a atuacdo das bactérias ANAMOX depende da
presenca de ions amonio e nitrito na mesma proporcdo. Portanto, este processo
compreende a nitrificacdo parcial aerdbia, na qual se deve alcancar 50% de converséo de
amonia a nitrito, seguida do reator anéxico (processo ANAMOX) no qual estes substratos
serdo convertidos a nitrogénio molecular (DAPENA-MORA et al.,, 2004). Contudo, o
processo ANAMOX tem um desafio a ser superado, que é o seu tempo de partida. Como
nos demais sistemas anaerobios, o rendimento da biomassa é baixo por conta do
crescimento lento das AOB anaerdbias (tempo de duplicacdo de 7-14 dias) e a adaptacao
do lodo pode ser demorada, de no minimo 100 dias (CLIPPELEIR et al., 2009).

SHARON, do inglés “single high activity reactor ammonia over nitrite”, € um dos
possiveis processos aplicados em combinacdo com ANAMOX para alcancar a pré-
nitrificacdo. Neste caso, a selecao positiva das bactérias responsaveis pela oxidacéo de
amonia a nitrito se da pelo arraste das NOB do interior do biorreator, por estas serem
consideradas de crescimento mais lento do que as responsaveis pela nitritagcdo (AOB).
Em geral, este processo permite alcancar 50% de conversdo da amonia presente no
efluente, no entanto, a temperatura influencia fortemente seu desempenho em condi¢des
inferiores a 25 °C (JETTEN et al., 1997).

A combinacéo da nitrificacdo parcial com o processo ANAMOX em um Unico reator
tem sido proposta com diferentes denominacdes, tais como CANON (“completely
autotrophic nitrogen removal over nitrite”) e OLAND (“oxygen limited autotrophic
nitrification denitrification”). Sob condicfes de limitagdo de oxigénio se promove a co-



existéncia de bactérias aerdbias e anaerébias que oxidam aménia. Neste caso, o critério
operacional para a aplicacdo destes processos é o controle da concentracdo de oxigénio
dissolvido no meio, sendo necessario ndo somente por causar inibicdo irreversivel das
bactérias ANAMOX para teores de OD de até 0,5%, mas também para promover
apropriadas condicfes operacionais a nitrificacdo parcial. Nos dois sistemas (CANON e
OLAND) a inibicao do crescimento das NOB se da pela baixa afinidade destas bactérias
por oxigénio, quando comparadas com as AOB, e pela baixa afinidade por nitrito em
relacdo as ANAMOX (VAZQUEZ-PADIN et al., 2009).

Entretanto, o controle de concentracdes muito baixas de oxigénio dissolvido, com
o propdsito de limitar a velocidade da respiracdo celular, € complicado, especialmente em
termos de operacdo em larga escala, o que gera dificuldades na implantacdo destes
processos (ZDRADEK, 2005). Ademais, se faz necessario promover adequadas
condicbes para o equilibrio das comunidades microbianas aerdbias e anaerdbias
responsaveis pela oxidacdo da aménia. A ocorréncia de maior atividade das bactérias
nitrificantes aerdbias em relac@o as anaerdbias resulta no acimulo de nitrito que é inibidor
da atividade das bactérias ANAMOX (CLIPPELEIR et al., 2009).

O principal apelo destes novos processos se baseia na eventual economia de
energia dado o menor teor de oxigénio necessario ao processo e menor custo operacional
com a isencdo da adicdo de fonte externa de carbono, caracteristica da desnitrificacao
convencional (RUIZ et al., 2003). Porém, os detalhes dos mecanismos destes processos
ainda ndo estdo totalmente elucidados (AHN, 2006, VADIVELU et al., 2007). Ademais,
promover o acimulo de nitrito sem alcancar eficiente reducdo do mesmo pode ser mais
prejudicial aos ambientes aquaticos, por conta da sua elevada toxicidade quando
comparado com o nitrato (SCHMIDELL e REGINATTO, 2007).

Desta maneira, optou-se no presente trabalho por aplicar os principios
convencionais da nitrificacdo e da desnitrificagcdo. Sendo assim, breve descricdo das
caracteristicas gerais destas duas etapas serd apresentada, como segue nas préximas
secoes.



3.2 Nitrificacdo

O processo convencional de nitrificacdo implica basicamente na oxidagéo
guimiolitotréfica de aménia a nitrito e, subsequentemente, de nitrito a nitrato sob

condi¢Bes estritamente aerdbias.

A amobnia pode se apresentar sob duas formas no meio aquoso, como o ion
amonio (NH,") ou como amdnia (NH3). O equilibrio entre estas duas formas depende do

pH do meio, conforme estd ilustrado na Figura 3.2.

Existe certa divergéncia na literatura sobre qual destas duas formas estaria sujeita
a conversao biologica. Grande parte dos trabalhos realizados que envolvem nitrogénio
amoniacal considera o ion aménio como a principal forma susceptivel a converséo, outros
consideram as duas formas e utilizam a denominag&o TAN (nitrogénio amoniacal total) e
alguns poucos sugerem que o0 NH; é o principal substrato da nitrificacdo (ANTHONISEN
et al., 1976, YANG et al., 2007).

)

Concentragio (%

N-NH3.H; 0

pH

Figura 3.2 — Relac&o de equilibrio entre N-NH; e N-NH,* em func&o do pH, adaptado de
PRATES (1997) apud KIELING (2004).

Contudo, independente de qual a forma de nitrogénio amoniacal que realmente é
oxidada, a nitrificacdo ocorre em duas etapas, conforme apresentado nas equacdes 1

10



(oxidacdo de amobnia a nitrito) e 2 (oxidag&o de nitrito a nitrato), sendo a reacéo global do

processo representada pela equacao 3 (SCHMIDT et al., 2003).

NH," + 1,50, o NO, + 2H* + H,O AG = - 275 kJ mol™ (1)

NO, + 0,50, o NOz AG = -74kJImol* 2)

Reacao Global:

NH," + 2,00, o NOs + 2H* + H,0 AG = - 349 kJ mol™ (3)

Cada uma destas etapas (eq. 1 e eq. 2) é realizada por géneros diferentes de
bactérias. Essas bactérias, conhecidas generalizadamente como nitrificantes, sao
autotroficas porque utilizam CO, como fonte de carbono. Sao ainda, quimiolitotréficas, por
oxidarem compostos inorganicos, amdnia e nitrito, para obtencéo de energia (BROCK et
al., 1997). Embora, recentemente, alguns compostos organicos tenham sido relatados
como possiveis fontes de carbono e energia para estes micro-organismos (SCHMIDT et
al., 2003).

O oxigénio molecular participa da reacdo como aceptor final de elétrons (AHN,
2006). Pela reacdo global de nitrificacdo pode-se confirmar a demanda de oxigénio

dissolvido exercida para alcancar a total oxidagdo de amdnia em meio aquoso.

Dentre as possiveis bactérias que oxidam aménia (AOB), as mais abundantes séo
do género Nitrosomonas, porém Nitrosococcus, Nitrosospira, Nitrosovibrio e Nitrosolobus
sdo também, reconhecidamente, capazes de realizar tal oxidacdo (AHN, 2006). Estes
micro-organismos responsaveis pela conversdo de amdnia a nitrito sdo geneticamente
diferentes, mas todos pertencem ao dominio Bacteria e estdo classificados dentro da
mesma subdiviséo B-Proteobacterias (ETCHEBEHERE, 2007). Existem também algumas
espécies identificadas exclusivamente em ambientes marinhos, Nitrosococcus marina e
Nitrosococcus halofila, que s&o capazes de realizar a oxidacdo de amobnia e séo

pertencentes ao grupo y-Proteobacterias (SCHMIDT et al., 2003).

11



Na etapa de oxidacdo de nitrito a nitrato, varios géneros de bactérias como
Nitrococcus, Nitrospira, Nitrospina e Nitrocystis podem estar envolvidos. Contudo, o
género mais conhecido de bactéria capaz de oxidar o nitrito € Nitrobacter, o qual esta
geneticamente relacionado a subdivisdo a-Proteobacterias (AHN, 2006). Ha evidéncias de
qgue Nitrospira é o género mais especifico na oxidacdo de nitrito, enquanto 0s outros
géneros sao mais versateis, o que sugere a demanda por muitas pesquisas até que o

genoma das NOB seja totalmente esclarecido (SCHMIDT et al., 2003).

As equacdes 4 e 5 apresentam o rendimento celular e 0 consumo de oxigénio para

as etapas de nitritacéo e nitratacdo, respectivamente (EPA, 1993).

55NH," + 760, + 109HCO; - CsH;0;N + 54NO, + 57H,0 + 104H,CO; 4)

400NO; + NH;" + 4H,CO3 + HCO3 + 1950, — CsH;O,N + 3H,0 + 400NO3’ (5)

A reacdo global de sintese e oxidacdo de amoénia pode ser representada pela

equacéo 6.

NH," + 1,830, + 1,98HCO3 - 0,021CsH;O,N + 0,98NO; + 1,04H,0 + 1,88H,CO3 (6)

A EPA (1993) sugere que o fator de conversdo de substrato a células,
representadas pelo termo CsH;O;,N, pode variar em uma faixa relativamente ampla, entre
0,06 e 0,20 g SSV g* N-NH,* oxidado (grama de sélidos suspensos volateis por grama de
nitrogénio amoniacal convertido). SCHMIDELL e REGINATTO (2007) calcularam o
rendimento celular para a reacdo global apresentada na equacéo 6 e obtiveram o valor de
0,16 g SSV g N-NH,", sendo que a etapa relativa as bactérias do género Nitrosomonas
contribui com 62,5% deste total. Estes baixos valores de conversdo observados justificam
0 crescimento lento das bactérias nitrificantes quando comparadas as heterotroficas, as
quais possuem fator médio de conversao da DQO em células aerébias da ordem de 0,43
g SSV g* DQO (WIESMANN, 1994).

Para que estas reacdes de nitrificacdo ocorram com satisfatorio desempenho,
alguns parametros operacionais do processo devem ser controlados.
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3.3 Paradmetros que influenciam a atividade nitrific ~ ante

3.3.1 pH e alcalinidade

Como visto na reacao global de nitrificacdo (eq. 3), este processo leva a geragéo
de ions hidrogénio (H"), resultando no consumo da alcalinidade do meio com provavel
gueda do pH. Em geral, perdas na atividade nitrificante sédo constatadas quando valores
de pH no meio reacional se distanciam da neutralidade (AHN, 2006). Alteracbes da
condi¢do alcalina nos biorreatores influenciam a solubilidade e, por consequéncia, a
concentracdo das substancias presentes no meio, tais como a prépria amdnia, nitrito e
metais que podem vir a causar a inibicdo da atividade microbiana (FICA-PIRAS, 2000).

Contudo, ha pouca concordancia sobre quanto e em que ponto exatamente o pH
comeca a afetar as taxas de nitrificagdo (CHEN et al., 2006). A partir de dados compilados
da literatura observa-se que o pH 6timo para o crescimento das bactérias nitrificantes
varia amplamente e é distinto para Nitrosomonas e Nitrobacter (ver Tabela 3.2 no final da

secao 3.3.3).

Alguns trabalhos sugerem que valores de pH afastados da neutralidade tém
alcancado sucesso no desempenho da nitrificagdo quando é realizada a pré-aclimatacao
da biomassa presente no sistema. Segundo LOUZEIRO et al. (2002) este procedimento
pode proporcionar efetiva atividade nitrificante para valores de pH entre 6,0 e 9,0. Porém,
para SURAMPALLI et al. (1997) valores de pH acima de 9,8 e abaixo de 7,0 reduzem a

taxa da reacdo de oxidacdo de aménia para pelo menos 50% do seu valor étimo.

Conforme discutido por VILLAVERDE et al. (1997), a faixa ideal de pH para a
nitrificacdo pode ser determinada por trés efeitos diferentes que as alteragdes no pH
podem exercer sobre as bactérias nitrificantes: i) ativacdo ou desativacdo das AOB e NOB;
i) efeito nutricional associado a alcalinidade; iii) inibicdo por aménia e acido nitroso livres.
A ativacdo ou desativacdo das bactérias pode ocorrer por conta da ligagéo dos ions H' ou
OH’ com os grupos acido-base fracos das enzimas, bloqueando de maneira reversivel os
seus sitios ativos. A nutricdo esta relacionada com a disponibilidade de carbono
inorganico que é a fonte de carbono para os micro-organismos autotroficos. Esta

disponibilidade é controlada pelo equilibrio quimico (COs? — HCOs; - CO,) que depende
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fortemente do pH. Para valores baixos de pH, o CO, é a forma predominante e sera
eliminado por arraste pela aeracdo do meio, o que resultaria na escassez de alcalinidade
e, em pH elevado, o carbono inorganico sera transformado na sua maior parte em
carbonato, sendo a maioria dos carbonatos insoltveis e dificilmente assimilaveis. Por
outro lado, aménia e nitrito, que servem como fonte de energia para 0s micro-organismos
responsaveis pela sua oxidacdo, podem inibir a atividade biolégica nitrificante quando
presentes na sua forma nado ionizada, NHs livre e HNO; livre. Embora estes trés efeitos
ocorram simultaneamente, a inibicdo por aménia livre é considerada a mais importante e,

portanto, sera discutida em secdo a parte no presente trabalho.

3.3.2 Temperatura

Outro pardmetro operacional de importancia para a otimizacao da nitrificacdo é a
temperatura. A cinética das reacdes que envolvem as bactérias nitrificantes pode ser
influenciada pela temperatura, basicamente de trés maneiras: pela alteracdo da
conformacéo estrutural das enzimas, por interferéncias nas fun¢des basicas dos micro-
organismos e por alteracdo na velocidade de difusdo do substrato nas células (KRAUSE,
2006).

E de conhecimento comum que o aumento da velocidade das reagdes bioldgicas é
proporcional a elevacdo da temperatura, respeitando o limite fisiolégico das células. O
processo de nitrificacdo ndo foge a regra e obedece a lei de Arrhenius, portanto, a
atividade nitrificante aumenta com o acréscimo da temperatura. A velocidade de
crescimento especifica maxima de bactérias do género Nitrosomonas é significativamente
menor do que as do género Nitrobacter no intervalo de temperatura de 10 a 20°C, no
entanto, para temperaturas acima de 20°C a velocidade de crescimento de Nitrosomonas
supera a de Nitrobacter. A taxa de oxidacdo de aménio foi calculada por QIAO e
colaboradores (2009). Dos resultados obtidos, observou-se que, a partir de 20°C, para
cada 10°C de acréscimo na temperatura do meio reacional, ocorre 0 aumento da ordem
de 5,7 e 2,2 vezes nas velocidades de oxidacdo da ambnia e do nitrito, respectivamente.
A energia de ativagcdo para o processo de conversdo da amodnia foi apresentada como
sendo 120 e 48 kJ mol* para faixas de 10 a 20°C e 20 a 30°C, respectivamente.
Contraditoriamente, YAN e HU (2009) concluiram que existe apenas uma condi¢do de

energia de ativacdo, igual a 42 kJ mol™*, na velocidade de oxidacdo da aménia para
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temperaturas entre 15 e 35°C. Portanto, QIAO et al. (2009) consideram que a extensao do

efeito da temperatura sobre a nitrificagéo ainda esta por se verificar.

RAMALHO (1983) relatou que a temperatura influencia fortemente a eficiéncia de
remocao do nitrogénio amoniacal, sugerindo que a temperatura 6tima para a nitrificacao
convencional estaria na faixa de 28 a 32°C. Complementou ainda que a atividade
nitrificante pode ser significativamente comprometida em temperaturas abaixo de 15°C e
que a nitrificac@o se torna impraticavel quando as temperaturas sdo inferiores a 5°C. Na
mesma linha, seguem as coloca¢des de LOUZEIRO et al. (2002), os quais sugerem que a
faixa de temperatura 6tima de trabalho para os micro-organismos nitrificantes varia de 35
a 42°C.

Para estabelecer os limites de temperatura aceitaveis na operacdo de um reator
em batelada sequencial (SBR), com o objetivo de promover a nitrificacdo e a
desnitrificacdo, OBAJA et al. (2003) conduziram seus experimentos avaliando diferentes
temperaturas aplicadas ao sistema (de 8 a 30°C). A partir dos resultados obtidos
observaram que de 16 a 30°C ndo ocorreu diferenca significativa no desempenho da
nitrificacdo (96,3 a 99,8% de eficiéncia de remocdo para N-NH,"). Por outro lado, a
velocidade de consumo do substrato foi mais lenta para as temperaturas abaixo de 18°C
(< 26 mg N g* SSV h') e apresentou acréscimo para 30°C (> 37 mg N g* SSV h™),
permanecendo constante entre 18 e 25°C (30 mg N g* SSV h™). Como concluséo geral,
0s autores consideraram que a nitrificagcdo pode ser conduzida em temperaturas acima de
16°C sem grandes alteragcbes no seu desempenho e que, abaixo deste ponto, o
rendimento do processo pode tornar-se inaceitavel para a maioria das aplicacdes em
escala real.

HEAD e OLESZKIEWICZ (2004) avaliaram alteracGes na eficiéncia da nitrificacdo
quando reatores do tipo SBR foram submetidos a quedas repentinas de temperatura.
Observaram diminui¢cdo consideravel da extensdo da nitrificacdo e que a diminuicdo no
desempenho do processo foi maior quando o diferencial de temperatura (10°C) foi
aplicado as condicdes de temperatura mais elevadas. Os resultados apresentados
mostraram perdas de eficiéncia em torno de 58%, 71% e 82% para temperaturas da
ordem de 20°C, 25°C e 30°C, respectivamente.
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O efeito da temperatura sobre a taxa de nitrificacdo foi estudado por SALVETTI et
al. (2006) em dois MBBRs (biorreatores com biofilme em leito mével) alimentados com
esgoto doméstico secundario. Um dos reatores operou sob condi¢cfes limitantes de
amonia (R1) e outro sob limitacdo de oxigénio (R2). Os autores observaram que as taxas
de nitrificacdo no R1 ndo foram influenciadas significativamente pelas alteracdes de
temperatura no meio reacional (entre 10 e 28°C) enquanto que, sob limitacdo de OD, o
efeito foi mais pronunciado. Temperaturas entre 23 e 28°C promoveram melhores
condicbes de penetracdo do oxigénio no biofilme. Destes resultados, concluiu-se que o
projeto de MBBRs para nitrificacdo deve levar em consideracdo o efeito da temperatura
somente quando sua operacgao estiver sujeita a limitacdo de oxigénio.

3.3.3 Oxigénio dissolvido

Como na nitrificacdo convencional as bactérias envolvidas sdo estritamente
aerdbias, o oxigénio dissolvido (OD) no meio pode tornar-se o fator limitante para o
desempenho do processo. METCALF e EDDY (2003) relataram que as comunidades
nitrificantes requerem concentracdes de OD de no minimo 1,0 mg L*, sendo que o
oxigénio se torna significativamente limitante para niveis de OD menores do que este.
Sistemas de lodos ativados, quando projetados para remocdo de carbono e de amonia,
conjuntamente, requerem niveis minimos de OD mais elevados, ou seja, superiores a 2,0
mg L™ (LOUZEIRO et al., 2002).

A concentracdo critica de oxigénio depende das caracteristicas da biomassa, da
taxa total de respiracdo e das resisténcias difusionais a transferéncia de massa. Por
exemplo, no caso dos biofilmes, nos quais a resisténcia ao transporte de massa é maior,
o nivel de oxigénio dissolvido devera ser mais elevado (FICA-PIRAS, 2000).

Perfis de oxigénio dissolvido no interior de biofilmes heterotréficos-autotréficos
foram investigados por ZHANG et al. (1995), utilizando microeletrodos. Os resultados
apontaram para a clara diminuicdo de OD na camada superficial do biofilme, assim como
na regido mais préxima do suporte. Estes resultados foram similares para trés tipos de
biofilme investigados, indicando a provavel resisténcia difusional na camada mais externa
e na mais interna da biomassa aderida, o que influencia diretamente as velocidades de

oxidagdo de amonia e nitrito.
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A demanda tebrica por oxigénio, requerida de acordo com a equacgéo
estequiométrica para a nitrificacdo convencional (eq. 6 previamente apresentada), é de
aproximadamente 4,58 mg O, para cada grama de nitrogénio amoniacal total oxidado a
nitrato, sendo 3,43 mg O, para a oxidacdo de 1,0 mg de N-NH; e 1,14 mg O, para a
oxidagcdo de 1,0 mg de N-NO,. Dados compilados da literatura por CHEN et al. (2006),
para culturas puras de bactérias nitrificantes, mostraram que a velocidade de crescimento
de Nitrosomonas, em geral, ndo é influenciada por alteracées na concentracdo de OD
para valores acima de 1,0 mg L. No caso de Nitrobacter este valor é de 2,0 mg L™,
evidenciando que as bactérias que oxidam nitrito sdo mais sensiveis as condi¢cdes de OD

no meio reacional do que as que oxidam amaonia.

RUIZ et al. (2006) investigaram a nitrificacdo e desnitrificacdo via nitrito em
biorreatores distintos acoplados em série. O parametro utilizado para promover a
nitrificagdo parcial foi o oxigénio dissolvido. Com pH e temperatura fixados, os autores
observaram que a nitrificagcdo convencional ndo foi significativamente afetada para valores
de OD entre 1,7 e 5,7 mg L. O actmulo de nitrito so foi observado para concentragdes
abaixo de 1,4 mg L™. A melhor condicdo para a nitrificacdo parcial, sem afetar a remoc&o
de aménia, foi alcancada na faixa de 0,7 - 1,4 mg OD L. Os autores relataram que a
conversdo de aménia foi afetada para valores de OD inferiores a 0,5 mg OD L™ e
elegeram a concentracdo de 1,1 mg OD L™* como a condicéo ideal para alcancar a

nitrificacdo seguida da desnitrificacéo, via nitrito.

GAO et al. (2009) avaliaram o efeito do excesso de aeracdo no processo de
nitrificacéo e desnitrificacdo via nitrito em um SBR. Apds 2 meses de operacgao estavel do
SBR, alcancando 96% de acUmulo de nitrito durante a etapa de nitrificacdo parcial, o
acréscimo na concentracdo de OD (0,2 até 7,2 mg L™) provocou a queda do acimulo de
nitrito no meio em 67 pontos percentuais, direcionando o processo para a nitrificacdo
convencional. Por conta da efetiva oxidacéo de nitrito a nitrato observada, sugeriu-se que
um pequeno grupo de NOB foi resistente as condi¢cdes de baixa concentracdo de oxigénio
aplicadas durante o periodo de operacao em que a nitrificacéo parcial foi estavel.

Embora os parédmetros pH, T e OD tenham sido apresentados até o0 momento,

separadamente, as evidéncias apontam para o fato de que em poucos casos a nitrificacao
sera influenciada apenas por um destes fatores, até porque a alteracédo de um deles, em
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geral, influencia o outro. Desta maneira, alguns trabalhos tém investigado o efeito

conjunto destes trés parametros no desempenho da nitrificacdo.

Como exemplo, apresenta-se o0 estudo realizado por YAN e HU (2009) que teve
como objetivo avaliar as caracteristicas da nitrificacéo parcial associada a biodegradacao
da matéria organica com biomassa imobilizada em alginato de s6dio. Dentro deste escopo
foi investigada a influéncia dos parametros pH, OD e T no desempenho do processo.
Otima atividade das AOB com satisfatéria inibicdo das NOB foi verificada para pH igual a
8,0, tendo sido observadas pequenas alteracbes de desempenho entre 6,0 e 8,5. A
nitrificacdo parcial foi acelerada em temperaturas na faixa de 15 a 35°C, com o aumento
gradual da concentracdo de nitrito e remoc¢do de DQO, assim como o decréscimo da
concentragdo de amébnia no meio reacional. Para valores acima de 35°C este
comportamento inverteu-se, sugerindo que esta seria a temperatura ideal para o processo.
O méximo desempenho para a nitrificacdo parcial, aliado & remoc¢édo de DQO, foi
alcancado quando OD esteve compreendido entre 4,2 e 4,6 mg L™. Segundo os autores,
o efeito da temperatura e do pH sobre a nitrificacdo parcial foi claramente minimizado por
conta da utilizacdo da biomassa imobilizada, quando comparada com a biomassa em

suspenséo, porém, o efeito do oxigénio dissolvido continuou sendo significativo.

A compilacdo de resultados da literatura a respeito da influéncia da temperatura,
pH e OD na remocdo de nitrogénio amoniacal pode ser observada na Tabela 3.2. As
condi¢Bes apresentadas referem-se a condicéo 6tima de trabalho alcancada conforme o
objetivo pretendido. A diversidade dos valores apresentados ocorre por conta das
distintas possibilidades de configuracdo dos sistemas, como tipo de reator empregado,
caracteristica da biomassa (em suspensao, aderida em leito fixo, aderida em leito mével,
imobilizada), efluente empregado e, principalmente, estratégia de remocdo do nitrogénio

gue esta se buscando.
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Tabela 3.2 — Compilacéo dos dados da literatura no que se refere as melhores condices
de pH, OD e T para alcancar a remocéo biolégica de nitrogénio amoniacal.

T () pH (m%DL 1 Objetivo  Biomassa  Referéncia
25 SNDVN suspensao GA;)oggal.,
25 8 1,2-19 NP suspensdo V)00t
1 - . we Pplimeem Qpaal
35 8 42-46  NOO imobiizada Y /p Cta
21 75 >2.5 NDVN bilc:efiitlgn o DA'\A\HSA%Q,NZSOB
- ;g gg E’Qgg; - NDC suspensao PAF\;IéOe;[ al,
35 8 0,3-0,5 NP suspensédo AEINN.l,—Ig\O?ﬂ
15-20 - - NDC e etal. 2006
30 7.8-7,9 0,7-1,4 NDVN  suspensdo RU'Zzogéa"'
23-28 : : NC iomével et al. 2006
30-35 7,5-8,0 3,0-40 NC - etl—;II:_I’I\IZZOEOZ
16 - 30 - - NDC suspensao et(;E:A\ZJ(')Abs
> 28 7,5-8,0 >1,0 NC . E'VI'D%TYCG'E)&
2025 soom)  >10  wp o OGIEAT YO e
25-35 75-9,0 >20 ng suspensao S(LaJtR:I\II’\/InggI}LI
oo 1985 - NG : 1663

NP — nitrificagdo parcial; NC — nitrificacdo convencional;, SND — nitrificacdo e desnitrificagéo

simultaneas;

NDC -

nitrificacdo e desnitrificacdo convencional;

NDVN

— nitrificacdo e

desnitrificacdo via nitrito; SNDVN — nitrificagdo e desnitrificacdo simultaneas via nitrito; RMO —
remoc¢do de matéria organica; RP — remocao de fésforo.
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3.3.4 Razéo carbono/nitrogénio (C/N)

A relacdo carbono/nitrogénio (C/N) presente nos biorreatores possui influéncia
direta na dinamica das comunidades microbianas autotroficas e heterotréficas presentes

no mesmao.

Conforme previamente apresentado, a taxa de crescimento das bactérias
nitrificantes é consideravelmente inferior a das heterotréficas e a sua constante de
afinidade por oxigénio é muito menor (MATSUMOTO et al., 2007). Segundo FICA-PIRAS
(2000), nestas condi¢cdes o arraste ou a inibicAo dos micro-organismos que oxidam
amonia e nitrito em reatores de mistura, especialmente para biomassa em suspensao, €

inevitavel para elevadas razdes C/N. Este fato conduz & queda na eficiéncia ou ao

colapso total do processo de nitrificagéo.

Resultados observados por HU et al. (2009) constataram que altos valores da
razdo C/N induziram & competicdo desfavoravel das AOB em relagdo as bactérias
heterotréficas no que se referiu ao consumo de oxigénio, com consequente reducdo na

conversao de amoénia.

A competicdo entre bactérias heterotréficas e nitrificantes por substratos, oxigénio
e espaco € de importante relevancia no que se refere aos estudos da remocao biol6gica
de nutrientes, em particular para biofiimes. De acordo com estudos prévios, esta
competicdo resulta na estratificacdo da microbiota presente na estrutura dos biofilmes. O
crescimento mais acelerado das bactérias heterotréficas favorece a sua distribuicdo na
camada superficial da biomassa aderida, onde a concentracdo dos substratos é maior,
enquanto as nitrificantes crescem e permanecem no interior do biofilme. Esta camada de
heterotréficas que se forma acima das AOB e NOB constitui uma desvantagem,
principalmente quando o0s substratos e/ou oxigénio encontram-se em baixas
concentrac@es no seio do liquido, resultando em perdas no desempenho da nitrificacao
(NOGUEIRA et al., 2002).

XIA et al. (2008) utilizaram técnicas de biologia molecular para avaliar a
distribuicdo das AOB e das NOB em relacdo as bactérias heterotréficas para diferentes
razdes C/N. Foi utilizado para esta finalidade um reator compacto com biomassa aderida

do tipo MBBR. Dos resultados obtidos, observou-se que a proporgéo
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nitrificantes:heterotroficas, aproximadamente de 1:10, decresceu com o aumento da razdo
C/N (Figura 3.3). KINDAICHI et al. (2004) apud XIA et al. (2008) mostraram que para
biofilmes autotréficos a proporcao nitrificantes:heterotréficas foi em torno de 1:1, sendo
gue AOB e NOB foram quantificadas em 28 e 22% do total de micro-organismos
presentes no biofilme.

vty CN31 BEEE CNSl SN CiN 101

porcentagem (%)

NOB

Figura 3.3 — Densidade de AOB e NOB em relagéo a densidade de heterotroficas para
trés razbes C/N (3/1, 5/1, 10/1), adaptado de XIA et al. (2008).

Além da influéncia que os parametros operacionais (pH, T, OD) e a razdo C/N
podem exercer sobre a nitrificacdo, existem varias substancias que reconhecidamente
interferem no processo, muitas vezes podendo levar a inibicdo completa da conversao de
amonia. Estas possiveis substancias inibidoras podem ser os préprios substratos da
reacdo, metais pesados, sais e certos compostos organicos, conforme serdo
apresentados a seguir.

3.4 Substancias que inibem a atividade nitrificante

E de conhecimento comum que metais pesados, assim COMO COMPOStos
organicos, em geral recalcitrantes, podem causar efeitos adversos sobre a microbiota
caracteristica dos processos bioldgicos de tratamento de efluentes. Por conta do limitado

grupo de bactérias que sdo capazes de promover a nitrificacdo, somado ao fato de serem
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considerados de crescimento lento, este processo biolégico especifico esta ainda mais
susceptivel a possivel inibicdo causada por compostos téxicos (JONSSON et al., 2000). O
grau de toxidade destas substdncias sobre a comunidade microbiana vai depender,
sobretudo, da concentracdo e, no caso dos metais, também da especiacdo destas
substancias, além da fase de crescimento das bactérias e da concentracdo de biomassa
(PRINCIPI et al., 2006).

Alguns metais, quando presentes em baixas concentragdes no meio, podem agir
como micronutrientes para a microbiota, resultando em acdo benéfica. Porém, se
apresentam altas concentracbes, podem formar, inespecificamente, compostos
complexos no interior das células, levando a sua ruptura (ARICAN e YETIS, 2003 apud
PRINCIPI et al., 2006).

GRUNDITZ et al. (1998) avaliaram o efeito inibitério de diferentes metais na
atividade de trés culturas puras de bactérias responsaveis por trés etapas distintas da
remocao total de nitrogénio amoniacal: oxidagdo da amdnia, oxidacao e reducdo do nitrito.
Significativo efeito inibitdrio foi observado para as trés culturas. A oxidacao do nitrito foi a
gue mostrou maior sensibilidade aos metais avaliados (Cr, Ni, Cu, Zn, Pb e Cd), sendo

que zinco foi o que apresentou maior efeito inibitério em todos os casos.

Os possiveis efeitos inibitérios de niquel e cadmio na nitrificagdo também foram
estudados por HU et al. (2002). Concentracbes de 1,0 mmol L* de Ni e Cd inibiram
significativamente a atividade das AOB, resultando em perdas da €ficiéncia de converséo

de amodnia da ordem de 30 e 70% para 0s respectivos metais.

No que diz respeito aos inibidores organicos, tem-se relatado que existem varios
compostos de dificil biodegradag&o como fenol (MUNZ et al., 2008), tiouréia, anilina, entre
outros que interferem negativamente na atividade nitrificante (COELHO, 1998). Entretanto,
por conta das dificuldades envolvidas no cultivo das AOB, ha ainda pouca informacao
sobre os efeitos das substancias quimicas téxicas na fisiologia geral destas bactérias
(BRANDT et al., 2001).

Tem-se conhecimento de que surfactantes compreendem um grupo muito
importante de compostos potencialmente téxicos, que se acredita serem prejudiciais
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devido ao rompimento da fungdo e da estrutura da membrana celular. Pela comparagéo
de culturas isentas com as adicionadas de surfactante, BRANDT et al. (2001) observaram
gue o crescimento celular foi progressivamente inibido com o incremento da concentragéo
de surfactante para quatro cepas de AOB investigadas. Dos resultados obtidos, sugeriu-
se que a toxicidade por surfactantes ocorreu pela direta interacdo dos mondémeros do
surfactante com a estrutura da parede celular dos micro-organismos. O possivel
mecanismo desta ocorréncia € o aumento da permeabilidade da membrana que causa a
dissipacdo do gradiente i6nico e do potencial da membrana ou a perda dos constituintes

celulares essenciais.

BASSIN (2008) evidenciou o forte efeito inibitério de compostos orgéanicos
recalcitrantes, presentes em um efluente da industria quimica, no processo de nitrificacdo.
Apenas apés o pré-tratamento do efluente com carvdo ativado em péd foi possivel
promover a nitrificacdo, chegando a alcancar 90% de eficiéncia de remog¢éo do nitrogénio

amoniacal.

3.4.1 Substratos e intermediarios da nitrificacao

Vérios trabalhos tém abordado a possivel inibicdo das bactérias nitrificantes por
amobnia e nitrito livres no meio reacional, assim como por hidroxilamina (produto
intermediario da nitrificagdo em condi¢des especificas de operacdo). Amdnia e nitrito livre
sdo as por¢cBes ndo ionizadas destes compostos presentes no meio liquido, sendo o
equilibrio entre eles regulado pelo pH. Serdo adotadas nesta discusséo as siglas oriundas
do inglés FA (free ammonia) para NH; livre e FNA (free nitrous acid) para HNO; livre.

ANTHONISEN et al. (1976) foram os precursores dos estudos referentes a inibi¢céo
da nitrificacdo por FA e FNA. Estes autores observaram que os substratos dos dois
grupos microbianos envolvidos na nitrificagdo, amdnia e nitrito, podem gerar efeitos
inibitérios sobre as bactérias envolvidas no processo, dependendo da concentracdo
presente. A oxidacdo da amonia, com conseqiente diminuicdo do pH, € um fator que leva
a diminuicdo de aménia livre, principal inibidor da a¢éo de bactérias do género Nitrobacter
no meio reacional. Porém, observacdes da inibicdo das NOB sem a presenca de FA
deram indicios de que as mesmas também seriam sensiveis ao acido nitroso, o qual
apresenta concentracdes crescentes em relacéo ao nitrito conforme ocorre o decréscimo

do pH no meio. ANTHONISEN et al. (1976) confirmaram em seus estudos que para certas
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concentracBes de FA e FNA, bactérias tanto do género Nitrosomonas quanto do género
Nitrobacter séo inibidas. Contudo, espécies do género Nitrobacter mostraram-se mais
sensiveis do que Nitrosomonas na presenca de FA, sendo que a inibicdo das AOB foi
observada para concentracdes de 10 a 150 mg NH; L, enquanto 0,1 a 1,0 mg NH; L™
foram suficientes para inibir a atividade das NOB. A atividade das AOB e das NOB foi
afetada por acido nitroso livre em concentracdes de 0,22 a 2,8 mg HNO, L™. Os autores
chamaram a atencdo de que o efeito inibitério destas substancias na nitrificacdo pode
aumentar ou diminuir dependendo da condicdo de alguns fatores operacionais como
aclimatacdo da biomassa, temperatura e quantidade de micro-organismos nitrificantes
ativos. Por conta destas possibilidades, ANTHONISEN e seus colaboradores identificaram
possiveis faixas de concentracdo de FA e FNA inibitérias da nitrificacdo e montaram
diagramas para a determinacao das concentracdes de aménia e acido nitroso livres, para
diferentes condicbes de pH e temperatura. Por conta disto, estes autores sé&o

freqlientemente citados na literatura.

A investigacdo da nitrificacdo parcial no processo SHARON foi realizada por
MOSQUERA-CORRAL et al. (2005), os quais utilizaram os calculos propostos por
ANTHONISEN et al. (1976) para determinar as concentracdes de FA e FNA que poderiam
estar inibindo a acdo das AOB. Os autores desconsideraram os possiveis efeitos destas
substancias sobre as NOB por néo ter sido identificada a formag&o de nitrato em qualquer
momento da operag¢do, indicando que ndo houve crescimento das bactérias que oxidam
nitrito por conta dos tempos de retencdo hidraulica aplicados, que foram eficientes no
arraste destes micro-organismos do interior do biorreator. As concentracdes que
causaram inibicdo na atividade das bactérias que oxidam aménia foram calculadas e
resultaram em 10 e 0,2 mg L™ de FA e FNA, respectivamente.

VADIVELU et al. (2007) investigaram o efeito inibitério da amobnia livre no
metabolismo das bactérias do género Nitrobacter. Varios ensaios em batelada foram
realizados para medir a taxa de consumo de oxigénio (OUR) em varios niveis de FA, na
presenca e auséncia de carbono inorganico (CO, HCOj;, COs*). Os resultados
mostraram que a respiracao foi inibida para baixas concentracdes de FA (< 1,0 mg N-NH;
L"), sendo que a taxa de respiracdo celular foi reduzida para 12 e 25%, respectivamente,
no que se refere a auséncia e presenca do carbono inorganico. FA mostrou forte efeito
inibitério no anabolismo de Nitrobacter. Embora ndo seja possivel, a partir destes estudos,
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comprovar este efeito inibitério, os dados experimentais indicam fortemente que
Nitrobacter provavelmente deixou de crescer em concentracdes de FA entre 6 e 9 mg N-
NH; L. Os autores concluiram que o trabalho desenvolvido mostrou a necessidade de
estudos fisiologicos para revelar o mecanismo de inibicio de FA no metabolismo
microbiano e, sugeriram, ainda, que o0 anabolismo e o catabolismo deveriam ser
investigados separadamente. A Tabela 3.3 sumariza dados da inibicdo de Nitrobacter e
Nitrosomonas por amdnia e acido nitroso livres (FA e FNA), apresentados por VADIVELU
et al. (2007).

Tabela 3.3 — Sumaério dos dados de inibicdo de FA e FNA sobre Nitrobacter e
Nitrosomonas, adaptado de VADIVELU et al. (2007).

Nitrobacter Nitrosomonas

Anabolismo Catabolismo Anabolismo Catabolismo
provavel inibi¢céo nenhuma inibicao provavel inibicdo inibicdo de 50%
FNA completa em 0,02 até 0,04 completa em 0,4 entre 0,40 e 0,63
mg N-HNO, L™ mg N-HNO, L™ mg N-HNO, L™ mg N-HNO, L*

provavel inibigdo inibicdo de 12% nenhuma nenhuma
FA completa acima de entre 6,0 € 9,0 inibicéo até 16 inibicdo até 16
6,0 mg N-NH; L™ mg N-NH; L™ mg N-NH; L™ mg N-NH; L™

Com a proposta de validar um modelo cinético para a nitrificacdo, PARK e BAE
(2009) investigaram os efeitos inibitérios da amoénia e acido nitroso ndo ionizados na
atividade nitrificante. Os autores relataram que o efeito da inibicdo de FA pode ser
considerado insignificante para condi¢c6es acidas (pH em torno de 6,0), a menos que as
concentracGes de nitrogénio amoniacal sejam extremamente elevadas (acima de 10.000
mg N L™ para AOB e 2.000 mg N L™ para NOB). Da mesma maneira, a influéncia inibitéria
de FNA pode ser desconsiderada para condi¢Bes alcalinas, pH acima de 8,0. Contudo,
préximo ao pH neutro, tanto FA quanto FNA tém efeito significativo na atividade das
nitrificantes. Durante ensaios realizados em batelada, observou-se a predominancia do
efeito inibitério de FA no inicio da reacdo, sendo que a partir de 100 min o efeito de FNA
prevaleceu até o final (Figura 3.4). No periodo inicial da batelada quando a concentracao
de FA estava mais alta, a razdo das taxas especificas de consumo dos substratos para
NOB foi menor do que 0,1, porém aumentou gradativamente com o decréscimo de FA,

chegando a 0,6 em 100 min e, posteriormente, manteve-se no patamar de 0,45 com o

25



aumento da concentracao de FNA. O decréscimo do pH (8,0 para 6,8), aliado a conversao
eficiente de amoénia, foram responsaveis pelo aumento do teor de FNA no meio reacional,
que resultou no acimulo de 95% de nitrito mesmo quando NHj; livre e NH," nédo foram
mais detectados. A inibicdo simultanea por FA e FNA sugere que a taxa especifica de
maxima utilizacdo do substrato pelas NOB é reduzida significativamente pelos substratos

nao ionizados e os produtos da reacgéo.
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Figura 3.4 — Resultados do ensaio realizado em batelada para avaliar o efeito inibitério de
FA e FNA na nitrificac@o, (O)FA, (o)pH, (m)FNA, (¢)NO,/NOy, (A)d: e (V)g. sdo razbes das
taxas especificas de consumo dos substratos para AOB e NOB, respectivamente;
simbolos sélidos (ordenada da direita), simbolos vazados (ordenada da esquerda),
adaptado de PARK e BAE (2009).

A possivel formagéo de hidroxilamina (NH,OH) como intermediario da reacédo de
oxidacdo de amobnia, pela auséncia de OD suficiente no biorreator, € uma discussao
interessante. Este composto seria responsavel pelo aciimulo de nitrito no meio, por conta

da inibicdo das bactérias Nitrobacter.

A hidroxilamina é formada de acordo com a seguinte reacdo global (COELHO,
1998):

2NH; +20, - NHOH + HNO,; + H;0O @)
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Portanto, o nivel de OD sozinho nao seria o fator dominante por tras do acimulo
do nitrito, mas sim a presenca de hidroxilamina livre ou ndo ionizada, a qual teria relagéo
efetiva com a baixa atividade das NOB. Supde-se que o efeito inibitério causado pela
presenca de NH,OH livre, seja devido a sua capacidade de penetracdo através da
membrana citoplasmatica das bactérias do género Nitrobacter. Este composto, entéo,
inibiria a enzima nitrito redutase, responsavel pela oxidagcdo do nitrito a nitrato, contudo,
este mecanismo de inibicdo ainda ndo foi totalmente esclarecido (YANG e ALLEMAN,

1992).

3.4.2 Salinidade

A salinidade, quando presente em elevadas concentragfes, pode causar estresse
osmético nas células microbianas em qualquer tipo de tratamento biol6gico de efluentes.
Como consegliéncia observam-se significativas perdas de eficiéncia no desempenho dos
processos e alteracdo na cinética de biodegradacéo. Ademais, elevadas concentracdes

salinas podem levar a lise celular, causando acumulo de soélidos nos biorreatores.

No entanto, ha certo conflito, reportado na literatura, no que diz respeito ao grau
de influéncia que o sal exerce sobre os processos biolégicos. Alguns estudos mostram os
efeitos adversos que a crescente salinidade ou choques de NaCl podem causar no
desempenho destes processos, assim como em que extensdo a aclimatacdo gradual da
biomassa pode minimizar estes efeitos (HAMODA e AL-ATTAR, 1995).

Os principais problemas observados no tratamento biolodgico de efluentes salinos

foram sumarizados por KARGI e DINCER (2000), sendo eles:

» Adaptacdo limitada da biomassa: culturas convencionais ndo podem ser
efetivamente utilizadas para tratar efluentes com teor de salinidade acima de 3,0%,
mesmo com aclimatacéo gradual da biomassa;

» Sensibilidade a mudancas na forga idnica: alteracdes na concentracdo de sal de
0,5 a 2,0% geralmente causam distlrbios no desempenho do sistema. A mudanca
abrupta nos teores de sal leva a efeitos mais adversos do que o incremento
gradual da concentracdo salina nos processos biolégicos;

* Reducdo da cinética de biodegradacao: taxas de biodegradacdo diminuem com o

aumento do contelido salino no meio;
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» Alta concentracdo de sélidos suspensos no efluente: elevados teores de NaCl
reduzem a populagdo de protozoarios, o que influencia na capacidade de
sedimentacdo do lodo. A presenca de sal aumenta as forcas de empuxo que
causam perdas na capacidade de sedimentacgéo.

Como o processo de nitrificacdo pode ser considerado o mais sensivel dentre
todas as possibilidades de aplicacdo dos processos biolégicos, as comunidades
nitrificantes estdo mais sujeitas aos efeitos que as crescentes concentragdes salinas
podem causar no seu desempenho. Alguns pesquisadores chamam a atencéo para o fato
de que diferentes teores de salinidade observados nos efluentes influenciam, de forma
significativa e as vezes adversa, a eficiéncia da remocéo bioldgica de nutrientes como o
nitrogénio (GLASS e SILVERSTEIN, 1999, CAMPOS et al., 2002b).

CHEN et al. (2006) relataram, a partir de diversos estudos realizados, que a
capacidade méaxima de nitrificacdo em ambientes salinos foi sempre consideravelmente
inferior a obtida em sistemas isentos de sal, mesmo quando submetidos as mesmas
condicbes operacionais. Contudo, estes autores frisaram que estudos realizados no
mesmo tema, por outros grupos de pesquisadores, mostraram resultados distintos, tendo-

se alcancgando taxas de nitrificacdo similares as observadas em operacdes livres de sal.

No entanto, poucos pesquisadores tém se dedicado a investigar a influéncia da
salinidade especificamente no processo de nitrificacdo e, por conseqiiéncia, na
desnitrificacdo. Os pesquisadores KARGI e DINCER sé&o excecao, tendo publicado véarios
artigos relacionados ao efeito salino sobre os processos biol6gicos, inclusive para a
nitrificacdo e desnitrificacdo. Em 1996, estudaram variacfes de 1 a 5% de NaCl no
desempenho de um SBR operado em sistema de batelada alimentada, utilizando efluente
sintético. Em 1998, avaliaram a biodegradacdo organica de um efluente sintético com
concentracdo salina entre 0 e 10% em RBC (biodisco). A partir de 1999 iniciaram estudos
especificamente dedicados ao efeito inibitério do cloreto de sddio na remocao biol6gica de
nutrientes. Em 2001, investigaram o efeito inibitorio do sal sobre a cinética da nitrificacao
e utilizaram um efluente sintético com concentracdes de NaCl variando entre 0 e 5% no
processo de lodos ativados. Em 2004, KARGI, em colaboragdo com UYGUR, estudaram

o efeito inibitério do sal (0 a 6% de NaCl) na remocao biolégica de nutrientes no SBR.
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Dentre todos estes trabalhos, as principais conclusdes obtidas em relacdo a remocéo
biolégica de nitrogénio amoniacal em efluentes salinos foram:
» crescentes concentragcbes de sal nos efluentes resultaram na diminuicdo
proporcional da capacidade de remocao de nutrientes dos processos bioldgicos
(Figura 3.5);
» concentragfes salinas superiores a 3,0% no meio inibiram fortemente a atividade
da biomassa presente;
» a sedimentabilidade do lodo, em processos com biomassa em suspensao, foi
adversamente afetada pela salinidade, resultando em altos valores de IVL
(indice volumétrico do lodo);
* 0s estudos cinéticos mostraram que ocorreu inibigdo, pelo efeito do sal, mais
pronunciada sobre a constante de saturacdo do processo de nitrificacdo, do que
sobre a taxa especifica de nitrificacdo (modelo de Monaod).
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Figura 3.5 — Variacao da concentracdo de N-NH," no efluente e sua eficiéncia de
remocado em funcao do contetdo de sal no meio, adaptado de KARGI e UYGUR
(2004).

Com o intuito de avaliar o desenvolvimento de biofimes em ambiente salino,

ROSA et al. (1998) investigaram a aplicacdo de um biorreator aerdbio de leito fixo

submerso no processo de nitrificacdo. O efluente de estudo foi sintético com 50 g L™ de
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NaCl. Quando o sistema operou continuamente com tempo de retencdo hidraulica de 15
horas, foi observada a queda de aproximadamente 50 pontos percentuais na eficiéncia de
remocado de amodnia para o efluente salino, quando comparada com a eficiéncia do
efluente isento de sal (94% de eficiéncia de remocdo na auséncia de sal e 48% na
presenca de 50 g sal L™). A avaliacdo do biofime mostrou que a elevada concentracdo
salina do efluente causou mudancas fisiolégicas nas células, afetou o seu metabolismo e,

conseqguentemente, reduziu a capacidade de remoc¢&o da aménia.

PANSWAD e ANAN (1999) investigaram o efeito de varios niveis de salinidade
para um sistema anoxico/éxico, na remocdo bioldgica de nitrogénio amoniacal. Em
condicdo de estado estacionario, a taxa especifica de oxidacdo da am®onia diminuiu com o
aumento da concentracdo dos ions cloreto. A remocao total de nitrogénio caiu de 85%
para 70% com o incremento da concentrac&o salina de 20 para 30 g NaCIL™. Os autores
sugerem que as bactérias nitrificantes e desnitrificantes sdo muito sensiveis a variacdes
abruptas de sal no meio reacional, até mesmo quando o processo esta sob longo periodo

de operacao estavel.

CAMPOS et al. (2002b) estudaram a aplicagdo do sistema de lodos ativados na
nitrificacdo de um efluente sintético com elevada salinidade e teor de nitrogénio amoniacal.
O biorreator operou eficientemente (proximo a 100% de remocé&o de nitrogénio amoniacal)
para cargas de amonia na faixa de 1 a 4 g N-NH," L'* d™. Para concentracbes de sal
acima de 525 mmol L™ (13,7 g NaCl L™?, 19,9 g NaNO; L™ e 8,3 g Na,SO, L) observou-se
acumulo de amoénia e queda brusca na eficiéncia da nitrificacéo, provavelmente devido a
sinergia do efeito inibitério dos sais com as elevadas concentracdes de nitrogénio
amoniacal. Os resultados obtidos dos testes de atividade mostraram que a biomassa
adaptada foi menos sensivel as elevadas concentracdes salinas aplicadas.

Efeitos da salinidade sobre a remocao do nitrogénio, em um efluente da industria
metallrgica, foram investigados por TSUNEDA et al. (2005). Com este objetivo foi
utilizado o sistema de lodos ativados com dois biorreatores (6xico e anodxico) ligados em
série para promover nitrificacdo e desnitricacdo da maneira convencional. Os autores
observaram que o acréscimo de sal no sistema, de 1,0 a 5,0% em NaCl, implicou na
inibicdo mais acentuada da atividade nitrificante quando comparada a desnitrificacdo. No
biorreator para a oxidacdo da aménia a eficiéncia manteve-se em torno de 90% até o
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incremento de 2,0% de sal, enquanto na atividade desnitrificante ndo foi observada
diferenca significativa mesmo com 5,0% de NaCl no meio reacional. Dos resultados
obtidos, concluiu-se que para alcancar eficiéncia satisfatéria na remocédo total do
nitrogénio, deve-se manter a concentracdo salina abaixo de 3,0% no sistema de lodos

ativados 6xico e anoxico.

WINDEY et al. (2005) avaliaram o processo de nitrificacdo e desnitrificacdo em
RBC (biodisco) pelo principio OLAND. Um efluente sintético foi suplementado com
crescentes quantidades de cloreto de sédio até a concentracéo de 30 g L™ de NaCl (3,0%
m v'Y). O reator operou satisfatoriamente durante todo o periodo experimental. Contudo, a
capacidade de remoc&do do nitrogénio amoniacal, na maior concentracdo salina, foi 31
pontos percentuais menor quando comparada ao periodo de referéncia (isento de sal).
Experimentos em batelada foram realizados para investigar o efeito de choques de
salinidade no processo. O incremento abrupto de 30 g L™ de NaCl no sistema causou
efetivo decréscimo (43%) na atividade especifica de oxidacdo da amodnia via nitrito e
perdas mais pronunciadas na atividade especifica ANAMOX (96%), quando comparados
com a biomassa de referéncia. No que se refere ao incremento gradual de sal ao meio (3
a 4 semanas) a perda de eficiéncia da nitritacao foi de 23% e, por sua vez, a diminui¢do
da atividade ANAMOX foi de 58%. Mediante os resultados apresentados os autores
concluiram que o processo OLAND possui grande potencial para tratar efluentes salinos

com elevadas concentracdes de amoOnia, apds a adaptacdo da biomassa.

O efeito da presenca dos sais NaCl, KCl e Na,SO,, em diferentes concentragdes,
na atividade especifica de oxidacdo da amodnia foi estudada em ensaios respirométricos
por MOSQUERA-CORRAL et al. (2005). Os resultados indicaram que os trés sais
provocaram efeito similar na atividade das AOB em concentracfes de até 100 mmol L™
Desta maneira, experimentos em operacgdo continua foram conduzidos apenas com NacCl.
Foi observado que para o incremento da concentracdo salina de zero para 85 mmol L™ de
NaCl (0,5% de sal), a conversdo de amdnia aumentou em 30%, sem qualquer outra
alteracdo nas condicdes do meio reacional. Somente quando o meio foi suplementado
com 342 mmol L' de NaCl (2,0% de sal) foram identificadas perdas na atividade
nitrificante da ordem de 15%, o que representou 70% de decréscimo no desempenho da
nitrificacdo quando comparado com a condicdo isenta de sal. Inibicdo total das AOB

ocorreu quando a concentracdo molar de NaCl foi igual a 513 mmol L™ (3,0% de sal), com
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consequente perda da biomassa. Contudo, foi relatado pelos autores que 0 processo
operou sob condi¢cbes estaveis com 50% de eficiéncia na conversdao do nitrogénio
amoniacal a nitrito, para concentracdes salinas de até 427 mmol L™ de NaCl (2,5% de sal).
A troca do efluente sintético utilizado nos experimentos apresentados por um efluente do
processamento de peixe enlatado, previamente tratado por processo anaerébio, levou a
perdas de 10 a 20 pontos percentuais no desempenho do processo em menos de 10 dias.
Sugeriu-se que esta reducdo foi ocasionada pela presenca de matéria organica no
efluente industrial em concentracdes de até 250 mg TOC L. Estes resultados evidenciam
que a utilizacdo de efluentes sintéticos pode resultar em desempenho significativamente
distinto ao observado com efluentes reais.

Segundo MOUSSA et al. (2006), estudos sobre o efeito da salinidade na
nitrificacdo sao dificeis de comparar e apresentam resultados contraditérios. Esta
contradicdo pode ser atribuida a varios fatores tais como: i) diferentes configuragbes e
instabilidade nas condi¢cdes experimentais no que se refere a temperatura, pH, presenca
de compostos ou fatores inibitérios; ii) a forma como o sal é introduzido no sistema, por
incremento gradual ou em pulso; iii) pelas espécies envolvidas, o uso de culturas puras ou
consarcios microbianos, com adaptacdo ou ndo da biomassa. Mediante estes argumentos,
MOUSSA e colaboradores (2006) avaliaram o efeito da salinidade na atividade e
composi¢do das bactérias que oxidam amdnia e nitrito. Culturas de nitrificantes nao
adaptadas e adaptadas (10 g CI' L'* por um ano) foram cultivadas em reatores SBR com
aumento gradual de sal de 5,0 a 40 g CI' L™:. Em estado estacionario no foi observada
diferenca significativa entre a biomassa adaptada e a ndo adaptada. A atividade das AOB
e NOB decresceu 36% e 11%, respectivamente, na concentracdo salina de 10 g CI' L™
Para 40 g CI' L* a inibicdo foi quase total (95%) para ambos grupos de bactérias
nitrificantes, tanto no biorreator com adaptacdo (SBR1) como sem adaptacdo (SBR2).
Apés 118 dias de operacgdo foram restabelecidas as condi¢8es iniciais de operacdo nos
dois biorreatores, ou seja, SBR2 voltou a operar isento de sal e SBR1 com 10 g CI' L™,
Este procedimento foi adotado para avaliar a capacidade de recuperacdo das bactérias
nitrificantes depois de submetidas a situacdes de estresse salino. Foi verificado que apoés
duas semanas nesta nova condi¢cdo, a comunidade nitrificante no SBR1 recuperou 40%
da sua atividade inicial, igualmente para as AOB e para as NOB. No caso do SBR2, a
retomada da atividade das NOB foi superior a das AOB, resultando em 53% e 33% de

oxidagcdo de nitrito e amobnia, respectivamente. Destes resultados, 0s autores sugerem
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gue elevadas concentragcbes salinas promovem apenas a inativagdo dos micro-

organismos responsdveis pela nitrificacao.

Mediante o0 exposto pode-se constatar que o efeito inibitério de crescentes
concentrag@es salinas no processo de nitrificacdo € evidente. Porém, ha discrepancias no
gue se refere ao grau de inibicdo que o sal pode causar na microbiota nitrificante,
sobretudo pela distinta influéncia que promove sobre as AOB e as NOB. A Tabela 3.4
sumariza alguns resultados obtidos da literatura para a remocédo biolégica de nitrogénio
em ambientes salinos, na qual estéo apresentadas as faixas de salinidade investigadas e
os efeitos inibitérios sobre a comunidade microbiana nitrificante.

33



Tabela 3.4 — Compilac¢édo dos dados da literatura no que se refere aos efeitos inibitérios de diferentes concentragdes salinas na

remocao bioldgica de nitrogénio amoniacal.

Faixa de sal

investigada Impacto na atividade nitrificante Sistema Efluente Observacdes gerais Referéncias
AOB - inibi¢ao a partir de 1,0% nitrificacéo o retorno a condicédo isenta de
NOB - inibicado desde 0,5% cag _ ~ & » YE et al.,
0,5-3,0% N parcial em domeéstico sal ndo mostrou recuperacao
chegando a 95% de inibicdo com L T 2009
1.0% de sal SBR da atividade nitrificante
até 1,5% de sais (efluente diluido)
néo foi observada inibicédo da biomassa em processamento observou-se boa eficiéncia na
74-84%e et ~ : ~ ARTIGA
0.2-15% nitrificacdo, para o efluente bruto  suspensao + de peixe remocao de DQO, mesmo para et al. 2008
' ' (7,4 — 8,4%) a atividade nitrificante MBBR + MBR enlatado os teores de sal mais elevados v
foi completamente inibida
e e 1,0 cosa e s per !
AOB - 36% de inibicéo nitrificacéo 270 8
. e ; o apresentou diferenca MOUSSA
até 4,0% NOB - 11% de inibicdo convencional sintético sianificativa nos resultados em et al.. 2006
4,0% de sal, 95% de inibicio em SBR S o o b ) 5
das AOB e NOB relagdo a biomassa nédo
adaptada
foram avaliadas somente as AOB processo a mudanca do efluente MOSQUERA-
. sal (2,0%) - inibicdo 15% SHARON com o sintético para um real alterou
até 3,0% o . sintético . : CORRAL
sal (2,5%) - inibicdo 50% biomassa em de maneira negativa 0s
o ~ ) et al., 2005
sal (3,0%) - inibic&o total suspensao resultados obtidos
[0CESSO 0 incremento da salinidade
até 3.0% 3,0% de sal 23% de inibicdo das OpLAND om sintético sem adaptacéo da biomassa WINDEY
' AOB para biomassa adaptada RBC (3,0%) causou inibicdo de 43% et al., 2005

nas AOB
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Tabela 3.4 — Compilac¢édo dos dados da literatura no que se refere aos efeitos inibitérios de diferentes concentracdes salinas na
remocéo bioldgica de nitrogénio amoniacal (continuacao).

Faixa de sal

. ; Impacto na atividade nitrificante Sistema Efluente Observacdes gerais Referéncias
investigada
AOB e NOB sem distingéo nitrificacao o descréscimo na atividade KARGI e
. sal (1,0%) - inibicdo 10% ¢ . nitrificante foi diretamente
até 6,0% o convencional sintético ; ) UYGUR,
sal (3,0%) - inibicdo 30% em SBR proporcional ao incremento da 2004
sal (6,0%) - inibicdo 88% salinidade
condicbes de sal mais brandas )
até 6.0% maior inibicdo sobre as sintético (de 6,0 para 2,4%) mostraram  SANCHEZ
70 AOB do que sobre as NOB capacidade de recuperacdo da et al., 2004
atividade nitrificante
maior inibicao sobre as nitrificacéo 0 incremento abrupto da
. NOB do que as AOB convencional o salinidade foi mais deletério a CHEN
até 3,0% . sintético . e
NOB desapareceram a partir de em lodo atividade nitrificante do que o et al., 2003
1,8% de sal ativado aumento gradual
até 525 mmol AOB e NOB sem distingéo nitrificac&o testes em batelada mostraram
1 sal (100 mmol L'l) - inibicdo 50% convencional o gue a biomassa adaptada foi CAMPOS
L™ (NaySOy, 1 N 0 lod sintético ivel a ch d L 2002b
NaNOs, NaCl) sal (150 mmol L™) - inibicdo 75% em lodo menos sensivel a choques de  etal,
’ > 250 mmol L™ - inibicdo 100% ativado salinidade
AOB e NOB sem distingéo nitrificac&o constantes de saturacdo do
. ; modelo proposto para KARGI e
. a partir de 3,0% de sal convencional . e ]
até 5,0% S D sintético nitrificacéo foram DINCER,
iniciou a inibicéo em lodo
sal (5,0%) — inibicao 20% ativado adver_samente afetadas pelo 2001
’ incremento do sal
AOB e NOB serr; distingéo nitrificagso a inibicdo da biomassa PANSWAD
. a partir de 1,0% de sal ) o aclimatada foi 25 pontos
até 3,0% L Do o convencional sintético . ; ~ e ANAN,
iniciou a inibicéo percentuais inferior a ndo
em SBR 1999

sal (1,8%) - inibicdo 55%

aclimatada ao sal
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3.5 Desnitrificacdo

Y

A desnitrificacdo € o processo biologico complementar a nitrificacdo quando
deseja-se alcancar a remocéo total de nitrogénio em efluentes. Por ser um processo de
baixo custo, se comparado com os fisico-quimicos e, por fazer parte do ciclo natural do
nitrogénio, também é utilizado para a remocédo de nitrato em aguas potaveis (WASIK et al.,
2001, BABARY e BOURREL, 1999). Concentracdes acima de 50 mg L? de NOs em
aguas de abastecimento podem ser prejudiciais a saude humana, sendo este o nivel
maximo de nitrato permitido em aguas limpas conforme WHO (1993) e EEC (1980) apud
SHIRIMALI e SINGH (2001). Além disso, segundo LAZAROVA et al. (1994), a
desnitrificacdo bioldgica tem provado ser um dos métodos mais avangados em termos de

alto desempenho e o Unico método seletivo para a completa eliminagdo de nitrato.

Portanto, a desnitrificacdo € a reducao biolégica de nitrito e nitrato a 6xido nitroso
(N,O) e nitrogénio molecular (N,). Conforme relatado por GOMEZ et al. (2000), sua
significancia fisioldgica é a geracdo de ATP por respiracdo anaerdbia, na qual os ions
nitrogenados servem como aceptores finais de elétrons, sendo assim reduzidos e os
substratos carbonaceos oxidados a diéxido de carbono (CO,).

s

A maioria das bactérias desnitrificantes € heterotréfica e, principalmente,
organotrofica (MODIN et al., 2007). Ampla gama de micro-organismos, distribuidos nos
trés dominios Bacteria, Archaea e Eucarya, € capaz de realizar a desnitrificagdo. Em geral,
os desnitrificantes séo facultativos, em ambientes anoxicos utilizam o nitrato como aceptor
final de elétrons, alternativamente ao oxigénio. As bactérias que agem na desnitrificacdo
pertencem a uma grande variedade de grupos fisiolégicos e estdo filogeneticamente

dispersas, localizadas em ramos evolutivos muito diversos (ETCHEBEHERE, 2007).

Os organismos com capacidade de desnitrificar, mais frequientemente reportados,
sdo as bactérias Gram-negativas pertencentes as sub-classes alfa e beta das
Proteobacterias. As principais representantes sdo dos géneros Paracoccus, Alcaligenes,
Pseudomonas e Thiobacillus. Bactérias, como Bacillus, e poucas Archaeas halofilicas,
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como Halobacterium, também s&o conhecidas por sua capacidade de desnitrificacao
(AHN, 2006).

Apesar desta diversidade de micro-organismos que séo capazes de desnitrificar e
a menor sensibilidade desse processo quando comparado com a nitrificacdo, a
desnitrificacdo ndo é trivial. O processo desnitrificante envolve quatro enzimas que sao

seqglencialmente induzidas sob condi¢des andxicas (MODIN et al., 2007):

NO; — NO, — NO — N,O — N, (8
Nar Nir Nor Nos

As trés primeiras enzimas desnitrificantes atuantes, nitrato redutase (Nar), que
catalisa a reducdo de nitrato a nitrito, nitrito redutase (Nir), que catalisa a formacado de
oxido nitrico a partir do nitrito e, 6xido nitrico redutase (Nor), que catalisa a reducdo de

Oxido nitrico a 6xido nitroso, sao mais ativas do que Nos (6xido nitroso redutase).

Oxido nitroso redutase, que catalisa a formac&o de nitrogénio a partir de 6xido
nitroso, é uma enzima periplasmatica na maioria dos micro-organismos estudados e,
portanto, € muito mais sensivel ao O, e as demais condi¢gbes do ambiente do que as
outras trés enzimas (PHILIPPOT, 2002 apud ETCHEBEHERE, 2007). Esta maior
devido a formacao de N,O, em detrimento da obtencdo de N,. Esta possibilidade tem
levado alguns autores (TSUNEDA et al., 2005) a avaliarem as causas desta inibicdo, por
conta deste ser um dos gases do efeito estufa. Segundo MOURA e MOURA (2001), o
N,O é o terceiro contribuinte mais significativo para o aquecimento global e, portanto, tem
motivado muitos estudos.

Portanto, para evitar a formacdo de N,O e proporcionar elevada eficiéncia do
processo de desnitrificacdo, se faz necessario o controle de alguns parametros
operacionais tais como: oxigénio dissolvido, pH, razdo C/N, acumulo de nitrito e a
natureza da fonte de carbono que, segundo KAMPSCHREUR et al. (2009), sdo condi¢cdes
ambientais primarias, as quais regulam a atividade e a sintese das enzimas envolvidas no

processo.
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Sendo as bactérias desnitrificantes facultativas em relagdo a utilizacao de oxigénio
dissolvido no meio, elevadas concentragcbes de OD ndo sdo téxicas a estes micro-
organismos. Porém, a questdo energética favorece a utilizacdo de O, como aceptor final
de elétrons em detrimento dos ions NO;. Portanto, para alcancar a desnitrificacao
convencional é necessario trabalhar com baixissimas concentracBes de oxigénio ou de
preferéncia sob condi¢cdes andxicas. Conforme apresentado por SURAMPALLI et al.

(1997), concentragdes de OD superiores a 1,0 mg L™ inibem a desnitrificaco.

Alguns pesquisadores tém se dedicado a investigar a possibilidade da
nitrificacdo/desnitrificacdo simultdneas (SND), que trata da ocorréncia da desnitrificacédo
no mesmo ambiente aerdbio da nitrificacdo. Ainda ndo existe consenso sobre quais sao
0S mecanismos que prevalecem neste fendmeno, os fisicos ou os microbioldgicos. A
principal explicacao fisica seria que a simultaneidade dos processos ocorre no interior dos
flocos da biomassa, como resultado da diminui¢do da concentracéo de OD por limitagbes
difusionais (PUZNAVA et al., 2000), ou seja, ha micro-ambientes andxicos no interior dos
flocos do lodo ou no interior dos biofilmes, que permitem a ocorréncia da desnitrificacdo
heterotréfica com a producdo de gas nitrogénio, da forma tradicional. A explicacao
microbiologica para o fendbmeno é que as bactérias desnitrificantes possuem variedade
fisiolégica muito maior do que a prevista (TONKOVIC, 1998 e LITTLETON et al., 2002).
Sugere-se que alguns micro-organismos responsaveis pela SND seriam autotréficos
(HELMER e KUNST, 1998), dispensando, neste caso, a necessidade de uma fonte de
carbono externa facilmente assimilavel. HOLMAN e WAREHAM (2005) observaram em
seus estudos que significativa SND foi alcancada em concentragdes muito baixas de OD
(0,2 mg L%, enquanto em concentracdes mais altas (acima de 1,0 mg L% a
desnitrificacéo foi fortemente inibida. Embora seja interessante promover a nitrificacdo e a
desnitrificagdo no mesmo ambiente, ainda existem muitas davidas sobre os mecanismos

envolvidos e a real efetividade deste processo.

YOO et al. (1999), a partir de dados compilados da literatura, relataram as
possiveis vantagens da SND via nitrito, que € uma das possiveis justificativas para a
ocorréncia da nitrificacdo/desnitrificacdo simultdnea. Estas vantagens podem ser
enumeradas conforme segue:

* reducéo da demanda de matéria organica para a etapa de desnitrificacao;

* maior taxa de desnitrificacdo;
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* menor producédo de lodo na etapa anéxica,;
* aparente inexisténcia de toxicidade do nitrato aos micro-organismos;

* reducdo do consumo de oxigénio.

Em relacdo ao pH, a faixa 6tima para o eficiente desempenho das bactérias
desnitrificantes se encontra provavelmente entre 6,0 e 9,0, conforme apontado por
SURAMPALLI et al. (1997) e KARGI e DINCER (2000).

Apesar do controle do pH, OD e da temperatura ser importante para alcancar a
desnitrificacdo, a natureza da fonte de carbono e a sua razdo em relagéo ao nitrogénio a
ser removido tém sido exaustivamente estudada devido a sua relevancia para o processo.

Como a desnitrificacdo em unidades de tratamento ocorre, na maioria das vezes,
na etapa terciaria, subentende-se que a por¢cdo organica biodegradavel do efluente ja
tenha sido consumida, impedindo assim o satisfatorio crescimento das bactérias
desnitrificantes organotréficas. Desta maneira, ha necessidade de se suplementar o
processo com fontes externas de carbono para propiciar a desnitrificacdo. Em alguns
casos se trabalha com a recirculacdo do préprio efluente para suprir esta necessidade,
sendo que esta é uma tendéncia, devido a busca por redugdo nos custos. Porém, a

natureza da fonte de carbono tem marcante efeito no desempenho da desnitrificacao.

Véarios compostos organicos tém sido objeto de estudo no intuito de alcancar a
melhor eficiéncia do processo com a menor razdo C/N. CERVANTES et al. (2001)
relataram que metanol, etanol e acido acético sdo o0s principais compostos utilizados
neste contexto. No entanto, outras op¢des tém sido propostas como: glicose (KARGI e
UYGUR, 2003) e lodo hidrolisado (£S@Y et al., 1998).

AHN (2006) sugere a equacdo 9 para sintese e reducdo do nitrato a partir do
metanol, chamando a atencdo para o fato deste composto ser muito utilizado como
doador de elétrons na desnitrificacdo por ser relativamente barato e eficiente.

NO3z + 1,08CH;0H + 0,24H,CO; - 0,056CsH;NO; + 0,47N; + 1,68H,0 + HCO4 9)

Nesta equacéo, sdo requeridos teoricamente 2,47mg de CH3;OH por mg de N-NOs'.
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HALLIN e PELL (1998), em seus estudos sobre propriedades metabdlicas das
bactérias desnitrificantes em lodos ativados, constataram que a utilizacdo de acetato
como fonte suplementar de carbono tem gerado as mais altas taxas de desnitrificagcéo.

Porém, na pratica, tem-se dado preferéncia a utilizacdo do metanol pelo seu menor custo.

A equacdo 10 representa a reducdo de nitrato a partir de acetato, incluindo a
sintese celular de micro-organismos e foi sugerida por MATEJU et al. (1992) apud CHIU e
CHUNG (2003).

NOjz + 0,82CH3;COOH - 0,07CsH;NO, + 0,47N;, + 0,90H,0 + HCO3" + 0,30CO, (20)

Teoricamente, 1,0 g de N-NO3; consome 3,51 g de acetato para produzir 0,55 g de
novas células e 0,82 L de N,. A razdo C/N 6tima neste caso seria igual a 3,74.

KARGI e UYGUR (2003) avaliaram o efeito de diferentes fontes de carbono
(acetato de sodio, glicose e acetato-glicose na proporgao 1:1) na remocado de nitrogénio
de um efluente sintético. Observaram que a melhor eficiéncia de remoc¢do do nitrato se
deu quando foi utilizado acetato-glicose (1:1) como fonte de carbono e que o pior

desempenho ocorreu quando se adicionou apenas glicose.

ASPY et al. (1998) investigaram a eficiéncia de lodo hidrolisado como fonte de
carbono para a desnitrificacdo, em comparac¢do com etanol, utilizando um reator de leito
fixo empacotado. Praticamente a mesma taxa de desnitrificagcdo méaxima, de 2,5 kg de N-
NOs m= d? foi alcancada tanto para o etanol como para o lodo hidrolisado. Porém, os
resultados mostraram que a razdo de 8 a 10 g DQO/g N-NOs™ no afluente foi requerida
para alcancar a desnitrificacdo quando utilizado o lodo hidrolisado, enquanto para o etanol
esta razao foi de 4,5 g DQO/g N-NOg3, ou seja, o etanol resultou ha menor demanda por
oxigénio (em torno de 50%), em relagdo ao lodo hidrolisado, para alcancar a mesma

atividade desnitrificante.

Pelo que se apresenta na literatura, metanol, etanol e acetato sdo as principais
fontes de carbono utilizadas para a desnitrificagcdo. A escolha de qual delas deve ser
utilizada é mais uma questao de conveniéncia, ja que todas levam ao bom desempenho
do processo.
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O efeito de varias razbes C/N no processo de nitrificacdo e desnitrificacdo
tradicional foi investigado por HU et al. (2009). Para a realizacdo dos experimentos foram
utilizados frascos agitados com efluente sintético adicionado de acetato de sodio (fonte
externa de carbono) e biomassa aderida em anéis de polipropileno. Dos resultados
obtidos pode-se constatar que a taxa especifica de oxidacdo da amdnia diminuiu com o
incremento na razdo C/N, sobretudo para as razdes mais elevadas (C/N = 8, 16). Em
contrapartida, a taxa de reducdo do nitrato no meio liquido foi de 23%, 16%, 33% e 90%
para razbes C/N iguais a 0,5, 1, 2 e 4, respectivamente, sendo que para as razdes 8 e 16
nitrato ndo foi detectado. A evidente influéncia do carbono orgénico na oxidacdo de
amonia e nitrito e reducdo do nitrato levaram os autores a sugerir que as nitrificantes nao
sdo capazes de competir por oxigénio com as heterotroficas na camada externa do
biofilme, permanecendo ativas somente no seu interior. Portanto, as bactérias
responsaveis pela nitrificacdo estariam sujeitas a limitacdo de OD e, conseqiientemente,

necessitariam de mais tempo para alcancar desempenho satisfatorio.

3.6 Biorreatores em batelada sequencial (SBR) e bio rreatores com biofilme

aplicados a remocéo do nitrogénio amoniacal

Varios processos de tratamento estdo disponiveis para a remocao de nitrogénio
amoniacal de aguas residuarias. A escolha entre eles depende das caracteristicas do
efluente, da concentracdo de amobnia no mesmo e, principalmente, de questdes
econdmicas. Em geral, efluentes que possuem baixas concentracBes de amdnia, de até
50 mg L* de N-NH,", concentracéo tipica de efluentes domésticos (CAMPOS et al.,
2002b), alcangcam os padrbes de descarte menos restritivos, quando tratados por
processos biol6gicos convencionais (ex. lodos ativados). Acima destas concentracdes, e
guando a legislacdo ambiental é mais rigorosa, processos especificos para a remocao de

amoOnia precisam ser empregados.

Os tratamentos propostos para esta finalidade podem ser divididos em fisico-
quimicos e bioldgicos. Dentre os fisico-quimicos, para a remog¢édo de amodnia, destacam-
se o processo de arraste por ar, mais conhecido por “stripping” de aménia e a adsorcao
em carvdo ativado. Para a remocdo de nitrato destacam-se as tecnologias com
membranas: osmose inversa e eletrodidlise (MANSELL e SCHROEDER, 1999; WASIK et
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al., 2001) além da troca ibnica. Porém, estes processos sdo limitados por conta do
elevado custo operacional e subsequente problema de disposi¢édo dos residuos altamente
nitrogenados gerados (SHIRIMALI e SINGH, 2001). Ademais, estes processos propiciam
apenas a mudanca de fase do poluente e ndo a sua remocao completa.

O tratamento bioldgico é o mais empregado, principalmente por ser a tecnologia
gue requer menor investimento quando comparado aos demais (WANG et al., 2006) e, na
maioria das vezes, ser o mais eficiente no que diz respeito & remocé&o total do nitrogénio
(METCALF e EDDY, 2003). Contudo, a remocéo biolégica de nitrogénio amoniacal pelo
método convencional de nitrificacdo e desnitrificacdo € o processo que compartilha os
mesmos principios do ciclo natural do nitrogénio. Este € um dos motivos pelo qual a
desnitrificacdo € o método mais recomendado quando se trata de agua para 0 consumo
humano (BABARY e BOURREL, 1999).

Tradicionalmente, 0 processo de nitrificacdo e concomitante remocdo de matéria
orgéanica séo obtidos em sistemas de lodos ativados, porém, a remocdo total de nitrogénio
amoniacal, via desnitrificacdo, dificilmente é alcancada. Para alcancar este objetivo o
sistema precisa operar com dois ou mais reatores em série, sendo no minimo um aerobio
e outro anéxico (desnitrificacdo). Desta maneira, a necessidade de determinadas razdes
C/N no meio, indispenséavel para se alcangar a desnitrificacdo, torna necessaria a adicao
de fonte externa de carbono na fase andxica ou a recirculagdo do efluente entre os
reatores andxico e 6xico, além da caracteristica recirculagédo do lodo. As razbes de reciclo
utilizadas tornam, muitas vezes, o sistema complexo e de dificil otimizagcdo. Além disso, o
processo esta sujeito aos problemas comuns aos sistemas de lodo ativado tais como
arraste do lodo e sensibilidade aos choques de carga, além de demandar grandes
volumes de reagdo (YANG et al., 2003).

Uma variacdo do processo de lodos ativados, a qual € muito bem aceita para
promover a nitrificacao/desnitrificacdo, é o reator de batelada sequiencial (SBR). Suas
vantagens em relacdo ao método convencional podem ser enumeradas (MACE e MATA-
ALVAREZ, 2002, AKIN e UGURLU, 2005, BOOPATHY et al., 2007):

e menor custo que os tratamentos biolégicos convencionais;

e requer areas menores para implantacdo, por ser um processo compacto;

* possui elevada flexibilidade operacional;
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e & capaz de suportar choques de carga hidraulica e organica;
« facilita o controle de problemas de sedimentacéo;
e requer menor atencdo operacional e menos equipamentos envolvidos;

e reduz o arraste da biomassa do sistema.

A flexibilidade caracteristica dos reatores tipo SBR favorece a otimizacdo do
processo, assim como permite variacfes na estratégia operacional, tornando-se 6tima
ferramenta para o estudo da biodegradacao de diferentes efluentes. Como o SBR opera
no modo de bateladas sequienciais, apresenta variagcdo temporal de suas condi¢cdes
operacionais, ou seja, as condi¢cdes do meio variam com o tempo, contrariamente aos
sistemas continuos (COELHO, 1998).

O principio basico de operacédo dos reatores de batelada seqiiencial esta baseado
no fato de que todas as etapas pertinentes as unidades de tratamento biolégico de
efluentes ocorrem em um Unico reator. O ciclo operacional completo do SBR envolve as
seguintes etapas: alimentagdo, reacdo, decantacdo e descarga ou esgotamento. Nestas
etapas podem ser previstas fases andxicas e Oxicas durante a reagdo, assim como
diferentes estratégias de alimentacdo. O tempo total de ciclo e os tempos parciais de cada
etapa sdo determinados caso a caso, dependendo da finalidade para a qual o processo
esta sendo proposto. Por conta das caracteristicas propicias a remocao biolégica de
nutrientes (nitrogénio e fosforo), tem sido extensivamente aplicado para esta finalidade,

conforme pode ser observado na Tabela 3.5.
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Tabela 3.5 — Trabalhos que utilizaram a tecnhologia de SBR para a remoc¢ao de nutrientes.

Obijetivo principal Efluente Referéncias
nitrificacdo e desnitrificacéo domeéstico GUO et al., 2009
simultanea via nitrito
desenvolwmentoNde granulgs aeroébios sintético BAO et al., 2009
para remocao de nutrientes
Investigar a caracteristica sintético BELMONTE et al., 2009
dos granulos nitrificantes
avaliar a estabilidade da "shortcut industrial* GAO et al., 2009
nitrificacdo e desnitrificacdo
balanco das ACB e NOB sintético CLIPPELEIR et al., 2009
no processo OLAND
desenvolvimento de granulos Industrial? VAZQUEZ-PADIN et al.,
no processo CANON 2009
investigar a dinamica das AOB e sintético WHANG et al., 2009
NOB na nitrificagdo convencional
e_studo (.ja. |_nflu§nC|a d? doméstico YE et al., 2009
sais na nitrificacdo parcial
investigar a dindmica das AOB e sintético WITTEBOLLE et al.,
NOB na nitrificacdo convencional 2009
estudo da inibicdo da .
nitrificacio por FA e FNA sintetico PARK e BAE, 2009
comparar o desempenho da nitrificacdo
somente em ambiente aerébio e em sintético DYTCZAK et al., 2008
andxico/aerébio
modelagem da remogao industrial’ DOSTA et al., 2007
completa de nitrogénio via nitrito
. modelagem da rjltn_fmac;ao sintético PARK et al., 2007
visando sua dependéncia com o pH
estudo da inibigdo sintético VADIVELU et al., 2007
das nitrificantes por FA
estudo da nltrlflca(;aoAconvenmonal em sintético CARVALHO et al., 2006
flocos e granulos
investigagao do acumulo de sintético KIM e SEO, 2006
nitrito e granulagéo das AOB
efeito da salinidade sintético MOUSSA et al., 2006
na nitrificagcdo convencional
efeito da salinidade na sintético UYGUR, 2006

remocao de nutrientes




Tabela 3.5 — Trabalhos que utilizaram a tecnologia de SBR para a remocao de nutrientes

(continuagéo).

Obijetivo principal

Efluente

Referéncias

monitorar e controlar a remocgao
biolégica de nitrogénio

investigar a nitrificacdo/desnitrificacédo
simultanea e a remocgéo de fésforo

modelar e investigar o crescimento
de heterotroficos e autotroficos

remocao de nutrientes,
nitrogénio e fosforo

investigar a nitrificacao e
desnitrificacdo simultanea

estudar o efeito da salinidade na
desnitrificacdo e emissédo de N,O

avaliacdo de distintos ciclos
operacionais na remoc¢ao de nutrientes

remocao de nutrientes,
nitrogénio e fosforo

remocéo de nitrogénio e matéria
organica com lodo granular

completa remocéao autotréfica de
nitrogénio via nitrito

controle em linha da remocéao biolégica
convencional de nitrogénio

remover nitrogénio amonical via
nitrificagéo e desnitrificacao
convencional

efeito da salinidade
na desnitrificacdo

nitrificacdo e desnitrificacdo
simultanea

sintético

sintético

sintético

suinocultura

sintético

sintético

chorume
pré-tratado

suinocultura

sintético

sintético

industrial®

suinocultura

sintético

sintético®

AKIN e UGURLU, 2005

MEYER et al., 2005

MOUSSA et al., 2005

CASSIDY e BELIA, 2005

HOLMAN e
WAREHAM, 2005

TSUNEDA et al., 2005

KARGI e UYGUR, 2004

OBAJA et al., 2003

YANG et al., 2003

SLIEKERS et al., 2002

ANDREOTTOLA et al.,
2001

BERNET et al., 2000

GLASS e
SILVERSTEIN, 1999

WOOLARD e IRVINE,
1995

“efluente do processamento do leite de soja; “efluente tratado em digestor anaerébio com diluigéo;
%efluente tratado em digestor anaerébio; ‘efluente do processamento de madeira; “efluente

sintético simulando agua de produgéo de petréleo.

Ultimamente a larga utilizacdo de reatores com biomassa aderida também tem
instigado a sua aplicacéo para a remocao de nutrientes. A imobilizacdo natural do biofilme

permite excelente retencdo e acimulo da biomassa sem a necessidade de dispositivos
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para a separacdo e manutencdo dos solidos nos biorreatores. Por conta de suas
caracteristicas propicias para a retencdo da biomassa de maneira simples, confidvel e
estavel, processos com biofilme como ‘“trickling filters” e filtros biolégicos aerados
(PERSSON et al., 2002, ROWAN et al., 2003, CHEN et al., 2005), biodiscos ou RBCs
(WYFFELS et al., 2003, WINDEY et al., 2005), reatores com leito fluidizado, reatores com
biofilme em leito mével ou MBBR e reatores com membranas submersas (LI et al., 20086,
MATSUMOTO et al., 2007, AHMED et al., 2008, ZHANG et al., 2009a, SARIOGLU et al.,
2009), tém sido empregados para remover nutrientes e outros poluentes dos efluentes
domésticos e industriais. O acerto do melhor desempenho no tratamento biolégico destes
efluentes consiste em saber como os micro-organismos envolvidos vao responder as

diferentes condi¢Bes operacionais (XIA et al., 2008).

Alguns estudos tém aplicado a configuracdo dos reatores “airlift’” associada a
estratégia da biomassa aderida para promover e investigar 0os processos da nitrificacdo e
da desnitrificagdo. CAMPOS et al. (2003) utilizaram esta configuracdo de biorreator para
tratar um efluente sintético contendo uréia e formaldeido. A alimentacdo de 500 mg N-
NH," L™ resultou em 6timo desempenho nitrificante, sendo afetado somente quando
ocorreram choques de carga organica. GARRIDO et al. (1997) avaliaram a producéo de
oxido nitroso (N,O) durante o processo de desnitrificacdo utilizando o reator “airlift” com
biofilme prioritariamente autotréfico. Aplicando carga amoniacal de 5,0 kg N-NH,* m™ d*
obtiveram conversfes de 99% de amobnia, porém, o acumulo de N,O no sistema sugeriu
ocorréncia de inibicdo das enzimas responsaveis pela producédo de N, e que, portanto, a
desnitrificacdo completa ndo foi alcancada nesta configuracdo de biorreator. KIM e KIM
(2006) estudaram a cinética de oxidacdo do nitrito e a competicdo entre Nitrobacter e
Nitrospira na nitritacdo. Com este objetivo utilizaram o reator “airlift” e basalto granulado
como suporte para o crescimento da biomassa. Em outro trabalho, KIM et al. (2006),
fazendo uso do mesmo tipo de biorreator tendo areia como suporte, investigaram o efeito
da temperatura e da amonia livre na nitrificacéo de lixiviado de aterro sanitario. Em geral,
os autores consideraram que as caracteristicas deste tipo de configuracdo, com alta taxa
de aeracdo e mistura, favorecem a sua aplicacdo para o estudo e remocado de nutrientes
como o nitrogénio amoniacal.

O tradicional processo de leito fluidizado é empregado no tratamento biolégico de

poluentes, também associado a utilizacdo de minerais para o crescimento do biofilme.
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RABAH e DAHAB (2004a,b) trabalharam com areia como suporte no reator de leito
fluidizado com o objetivo de caracterizar a comunidade microbiana aderida e investigar o
desempenho deste biorreator no processo de desnitrificagdo. Observaram que mesmo
com alta carga de nitrato (6,3 kg m=.i, d™) a desnitrificacéo foi alcancada com eficiéncia
de 99,8% para diferentes valores de velocidade superficial do liquido. No que diz respeito
a biomassa aderida, observaram que maiores velocidades superficiais provocaram
decréscimo da biomassa, porém, o sistema foi capaz de manter o desempenho da
desnitrificacdo. Posteriormente, ASLAN e DAHAB (2008) aplicaram o mesmo principio
deste biorreator para investigar a nitrificacdo e a desnitrificacdo via nitrito, em ambientes
separados com a recirculagdo do efluente. GIESEKE et al. (2006) aplicou dois
biorreatores com particulas de giz como meio suporte para investigar, com técnicas de
biologia molecular, a tolerancia da comunidade microbiana nitrificante ao acido nitroso
livre. A modelagem do processo de nitrificacdo no reator de leito fluidizado com biofilme
também tem sido investigada (BERNET et al., 2005). VOLCKE et al. (2008) simularam a
dindmica entre micro-organismos nitrificantes (AOB e NOB) neste tipo de biorreator
contendo como suporte mineral granulado, composto principalmente por silica e alumina,

A TMss

gue é comercializado como “extendosphere'™”. Em geral, esta configuracdo promove

bons resultados no desempenho da nitrificacdo e da desnitrificacao.

Embora considerados de operacdo um pouco mais complicada por conta dos
problemas de entupimento, perda de carga e formacdo de caminhos preferenciais
(RUSTEN et al.,, 2006), a tecnologia dos biofiltros e biomassa aderida em leito fixo
também tem sido empregada na remoc¢&o do nitrogénio amoniacal. JEONG et al. (2006)
utilizaram dois filtros biol6gicos em série, preenchidos com pecas de poliestireno, no
tratamento terciario de efluente doméstico. Os autores observaram que o sistema de
biofiltros foi eficiente na remocéo total do nitrogénio amoniacal mesmo quando em baixas
temperaturas caracteristicas do inverno. VILLAVERDE et al. (1997) avaliaram a influéncia
do pH sobre a nitrificacéo utilizando um biofiltro submerso com particulas de pozolana.

MONTRAS et al. (2008) avaliaram a cinética e modelaram a nitrificacao

convencional utilizando o processo “Biostyr®”

, o qual o material suporte utilizado para o
crescimento da biomassa aderida é composto por esferas de poliestireno. Este processo
funciona como um tipo de biofiltro com leito expandido. Para alcancar efetivo desempenho

na conversdo de amdnia a nitrato, diferentes taxas de recirculacdo do efluente foram
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aplicadas, e a distribuicdo das bactérias nitrificantes no biofilme foi investigada por
técnicas de biologia molecular. BORREGAARD (1997) estudou o processo “Biostyr®™ em
escala industrial, para a remocado biolégica de nutrientes. A escolha deste tipo de
processo se baseou principalmente na pouca disponibilidade de espaco fisico para a
expansao da unidade de tratamento existente. Neste caso o biorreator “Biostyr” promoveu
nitrificacdo, desnitrificacdo e filtracdo do efluente, atendendo os niveis de descarte

exigidos pela legislagéo local para nitrogénio total e sélidos suspensos.

Os sistemas com biofilme em leito mével, conhecidos como MBBR (do inglés
“moving-bed biofilm reactor”) tém mostrado bons resultados na nitrificacdo a nivel de
tratamento secundario, e podem ser considerados como uma tecnologia promissora na
aplicacdo terciaria. As principais vantagens do MBBR em relacdo aos demais sistemas
com biomassa aderida podem ser enumeradas como segue (RUSTEN et al. 2006,
SALVETTI et al., 2006):

» utilizacdo do volume Uutil integral do biorreator para o crescimento das
comunidades microbianas;

» possibilidade de aplicar altas cargas volumétricas sem promover perdas da
biomassa;

« menor perda de carga quando comparado aos biorreatores com biofilme
em leito fixo;

 ndo necessita de retrolavagens e ndo esta sujeito a problemas de
entupimento ou colmatagéo do leito como nos biofiltros;

» biorreatores ja existentes, como de lodos ativados, podem ser adaptados
para a configuracdo dos MBBRs sem necessidade de grandes alteragdes,
resultando em ganhos no desempenho do processo.

Contudo, algumas desvantagens também podem ser atribuidas a este processo,
como o custo mais elevado de operacgdo por conta da energia despendida para manter o0s
suportes em movimento no interior do reator, e algumas dificuldades na manutencao dos
tanques de tratamento, quando utilizado em larga escala.

A tecnologia dos MBBR foi desenvolvida e patenteada na década de 80 e vem

sendo amplamente difundida pela comercializacdo dos suportes desenvolvidos pela Anox-

Kaldness, também conhecidos como biomidias. Estes suportes sdo pequenas pecas
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cilindricas com aletas internas e externas, produzidas em polietileno, com densidade
ligeiramente inferior a da agua. Atualmente, outras empresas ja comercializam produtos

similares como as biomidias AMB Bio Media™.

A quantidade de biomidias que deve ser adicionada aos biorreatores deve ser
definida pela razdo do volume ocupado pelas biomidias (em estado estatico),
consideradas como cilindros sélidos e o volume do reator, sendo que a fracdo maxima de
enchimento deve ser de 70% do volume Util do biorreator, para permitir a adequada
movimentacdo dos suportes no seu interior. A area superficial especifica teérica do

suporte é definida como a éarea superficial por unidade de volume no biorreator
(ODEGAARD et al., 1994).

Com o objetivo de estudar a cinética dos biofiimes em sistemas nitrificantes,
LAZAROVA et al. (1997) avaliaram o sistema trifasico (gas/liquido/biomassa fixa em leito
movel, tipo MBBR) em escala de bancada e piloto. Observaram 6timo desempenho da
nitrificacéo (carga de nitrogénio removida de 1,2 a 2,0 kg N m® d*) sem acimulo de nitrito.
Este desempenho foi mantido para diferentes razées DQO/N-NH,". Os resultados do
estudo cinético indicaram que este tipo de processo, ou seja, biofiime em leito movel,
assegurou as altas taxas especificas de nitrificacao.

Com o objetivo de investigar as caracteristicas do MBBR no poés-tratamento de
efluentes tratados anaerobiamente, LUOSTARINEN et al. (2006) focaram na remocao de
nitrogénio e possivel biodegradacdo de compostos organicos residuais. Foram utilizadas
biomidias da Anox-Kaldness com &rea superficial especifica de 500 m? m? e
preenchimento de 50% do volume util do reator. Completa nitrificacdo foi alcancada
quando foi fornecida quantidade suficiente de OD (2,0 — 3,5 mg L) ao meio reacional,
enquanto a desnitrificacdo foi restrita por conta da deficiéncia de matéria organica

biodegradavel.

ARTIGA et al. (2008) se propuseram a estudar o desempenho de um sistema
hibrido, com trés compartimentos, no tratamento biolégico do efluente do processamento
de peixe enlatado (com alto teor salino). O biorreator consistiu do primeiro compartimento
com biomassa em suspensdo, o segundo com biofiime em leito moével (MBBR) e o
terceiro com membranas de ultrafiltracdo. O suporte utilizado no MBBR foi o K-3, material
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de polietileno comercializado pela Anox-Kaldness. Os estudos foram realizados em duas
fases: com o efluente bruto (73 — 83 g L™ de solidos dissolvidos totais) observou-se total
adaptacdo da biomassa heterotrofica aos elevados teores salinos (77 — 92% de eficiéncia
na remocdo da matéria organica), porém, ndo foi observado qualquer vestigio de
nitrificacdo; com o efluente diluido (concentracéo de sais menor que 15 g L") observou-se
o incremento na biodegradacdo da matéria organica e efetiva acao nitrificante, resultando
em 90% de eficiéncia na conversdo do nitrogénio amoniacal. ARTIGA et al. (2005) ja
haviam utilizado um sistema hibrido similar para investigar o tratamento de efluentes de
curtume. Na ocasido observaram que 50 a 60% da nitrificacdo se deu no biofilme, sendo
gue foi alcancada 97% de eficiéncia na conversdo de amdnia para o sistema completo.

A operacdo de um sistema hibrido em escala piloto (reator com biofilme em leito
fixo seguido de reator com biofilme em leito mével) foi avaliada por FERRAI et al. (2009).
Os suportes utilizados para crescimento da biomassa aderida foram pecas cilindricas de
polietilieno, encontradas comercialmente. A proposta do trabalho foi promover o
abrandamento dos poluentes no biorreator de leito fixo, a remog¢&o de carbono e ambnia
no compartimento de leito mével e a recirculacdo do efluente nitrificado para o primeiro
biorreator para alcancar a desnitrificacdo. Segundo os autores, a cinética de remocéo dos
substratos e os parametros cinéticos obtidos dos ensaios respirométricos realizados nos
dois biorreatores podem proporcionar orientagcfes mais confiaveis para o projeto de
MBBRs. Visto que critérios de projeto para MBBRs ainda s&o empiricos e, em geral, estao
baseados em suposi¢cdes sobre as cargas ou taxas superficiais (taxa de carga do
poluente por unidade superficial de biomidia) e o tempo de retencdo hidraulica,
adequados para alcancar a qualidade requerida para o efluente.

Reatores com biofilme, inclusive os MBBR, também tém sido estudados com o
intuito de obter a nitrificag&o/desnitrificacdo simultdnea (SND). Devido a natureza dos
biofilmes, estes desenvolvem macro e micro-ambientes dentro do reator, permitindo que
diferentes bactérias envolvidas nestas reacdes crescam e se concentrem em zonas

favoraveis para as suas atividades metabélicas (BERNET et al., 2000).
Conforme relatado por GUO et al. (2005), as principais propostas da

nitrificacdo/desnitrificacdo simultdneas seriam a eliminacdo de dois reatores separados
para remocdao total de nitrogénio e a eliminacdo da aeracao intermitente, ou seja, ao invés
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de trabalhar com subsequentes etapas andxicas e 6xicas, 0 processo seria totalmente
aerébio, simplificando o sistema operacional. Neste contexto, GUO et al. (2005)
estudaram o reator tipo “airlift” com biofilme no desempenho da SND, no qual foi
alcancada eficiéncia de remocao, como nitrogénio total, acima de 82% nas melhores
condicBes operacionais do sistema.

WANG et al. (2006) estudaram a remocao de nutrientes de esgoto doméstico pela
combinacdo de precipitagdo quimica com o reator MBBR. Foi objetivo do trabalho
remover nitrogénio por SND, a qual foi estabelecida sob concentracbes de OD de
aproximadamente 2,0 mg L™ e com eficiéncia média de remoc&do de nitrogénio total de
89%. Os autores concluiram que a nitrificacdo/desnitrificacdo simultaneas foi alcancada
pela limitacdo da difusdo de oxigénio no interior do biofilme.

Verifica-se da literatura consultada, que existem inimeras possibilidades de se
alcancar adequado desempenho na remocao biologica de nutrientes, porém, pouco se
tem investigado sobre a utilizacdo de reatores do tipo MBBR para promover a nitrificagdo
e/ou desnitrificagdo como tratamento terciario. A conjun¢éo das caracteristicas deste
biorreator com a operacdo em bateladas sequenciais € ainda mais rara. Ademais, a
grande maioria dos estudos que objetivam a remocdo biolégica do nitrogénio,
independente da estratégia operacional aplicada, utiliza efluentes sintéticos, como pode
ser constatado na Tabela 3.5 (previamente apresentada), ndo estando sujeita a
variabilidade e complexidade dos efluentes reais, sobretudo os industriais. Neste contexto,
torna-se relevante a aplicacdo do sistema MBBR, operado em bateladas sequenciais, no
estudo da nitrificacdo e possivel desnitrificacao terciaria de um efluente industrial real com

crescentes concentracdes salinas.
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3.7 FISH - Hibridizagdo in situ por Fluorescéncia

FISH, termo da lingua inglesa que corresponde a “Fluorescent in situ
Hybridization”, ¢ uma técnica de biologia molecular que consiste na hibridizacdo de
sondas de oligonucleotideos complementares a regido 16S rRNA alvo. Estas seqiiéncias
de oligonucleotideos sdo marcadas com um agente corante fluorescente (fluorocromo)
gue permite a visualizacdo ao microscopio de epifluorescéncia das células caracteristicas

de certo grupo ou espécie de bactéria (AMANN et al., 1995).

Dentre as técnicas de hiologia molecular mais aplicadas a microbiologia ambiental,
como a eletroforese em gel com gradiente desnaturante (DGGE), a clonagem e o
sequenciamento, FISH é a mais amplamente utilizada porque néo exige purificacéo prévia
da amostra (JETTEN et al., 1999), permitindo a investigacdo in situ da ecologia
microbiana. DGGE, clonagem e sequenciamento estdo baseados na extracdo do DNA e
na reacdo em cadeia da polimerase (PCR), sendo consideradas ferramentas
fundamentais nas analises microbiol6gicas, particularmente para a identificacdo de novas
espécies, mas quantitativamente limitadas por conta da necesséria extracado e purificacao
do DNA (OKABE et al., 1996, KIM e KIM, 2006, DYTCZAK et al., 2008).

AMANN e LUDWIG (2000) chamam a atencdo para algumas vantagens que
podem ser associadas a aplicacdo de testes por hibridizacdo com sondas de acidos
nucléicos: i) permite a descricdo da estrutura das comunidades; ii) € rapida e segura
guando comparada com os métodos dependentes de culturas; iii) é potencialmente
guantitativa; iv) pode ser utilizada para identificar micro-organismos ainda nao cultivados.
Ademais, permite o entendimento mais completo da diversidade e distribuicdo das

bactérias nos ambientes naturais (HU et al., 2009).

3.7.1 Breve histérico

O histérico que sera aqui apresentado foi adaptado de MOTER e GOBEL (2000).
A hibridizacdo in situ (ISH) foi desenvolvida, independentemente, por dois grupos de
pesquisadores (PARDUE e GALL, 1969 e JOHN et al., 1969), os quais atestaram que a
técnica de hibridizacdo do rRNA permitia que sequéncias de acidos nucleicos fossem
examinadas dentro das células sem alteracbes da morfologia das mesmas ou da
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integridade de seus componentes. Desde entdo, ISH vem sendo modificada para estudar
a evolucdo cromossomal, realizar andlises de cromossomos, de tumores e leucemias e
investigar a citogenética de uma vasta gama de espécies. A técnica foi introduzida na
bacteriologia por GIOVANNONI et al. (1988), que foi o primeiro a usar sondas de
oligonucleotideos com rRNA alvo na deteccdo microscopica de bactérias, contudo, estas
sondas eram marcadas radioativamente. Com o0 desenvolvimento dos marcadores
fluorescentes, os radioativos foram progressivamente substituidos por corantes nao

isotépicos, conhecidos como fluoréforos.

Em 1989, DELONG foi o primeiro a usar oligonucleotideos marcados com
fluoréforos para a deteccdo de células microbianas. As sondas fluorescentes sdo mais
seguras do que as radiotivas, proporcionam melhor resolucdo e ndo exigem etapas
adicionais de deteccdo. Ademais, sondas fluorescentes baseadas em diferentes
oligonucleotideos marcados com corantes de diferentes comprimentos de onda de
emissdo, possibilitam a deteccdo de varias seqiiéncias alvo em uma Unica etapa de
hibridizacdo. Desde o inicio da década de 90, incrementos na sensibilidade e velocidade
da técnica fizeram da Hibridizacdo in situ por Fluorescéncia (FISH) uma ferramenta
poderosa nos estudos da filogenética, ecologia e diagnosticos ambientais em

microbiologia, principalmente pelos esfor¢cos de AMANN e colaboradores a partir de 1990.

3.7.2 Principios da técnica de FISH

Em teoria, cada ribossomo dentro de uma célula bacteriana que contém uma copia
de 5S, 16S e 23S rRNA é marcado pela sonda durante o procedimento da hibridizacao, e
o elevado numero de ribossomos por célula promove um sinal no sistema de amplificacao
(PERNTHALER et al.,, 2001 apud ABREU, 2004). A etapa da hibridizacdo consiste
especificamente no emparelhamento da seqiiéncia de oligonucleotideos da sonda,
usualmente com 15 a 30 nucleotideos, com o rRNA alvo, conforme esta representado na
Figura 3.6. Para promover esta acdo as amostras sdo incubadas em elevadas
temperaturas dentro de recipientes hermeticamente fechados e saturados com o tampéao
de hibridizacdo. Este € composto basicamente por detergentes e sais, para promover
gradientes osméticos, e por um agente desestabilizante de acidos nucléicos como a
formamida. A estringéncia da hidridizag&o pode ser otimizada pelo incremento no teor de
formamida que, dependendo da sonda, pode variar de 5 — 80%, e no decréscimo da

concentragdo salina (PHILLIPS e REED, 1996). No entanto, o principal parametro que
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influencia na eficiéncia da hibridizacdo é a temperatura de dissociacdo (Td) do
oligonucleotideo complementar a sequéncia alvo. A Td influencia diretamente na
estabilidade das bases emparelhadas na hibridizacdo e, conseqiientemente, na
especificidade da sonda (AMANN et al., 1990). Posteriormente & hibridizacéo, promove-se
a lavagem, que é realizada em uma temperatura ligeiramente mais elevada que a Td e
tem a funcdo de remover o excesso das sondas e, conseqientemente, evitar a ligacdo
inespecifica das mesmas (PERNTHALER et al., 2001 apud ABREU, 2004). Apesar do
desenvolvimento de equacdes empiricas para estimar a temperatura de dissociacdo dos
oligonucleotideos (ABREU, 2004), é recomendavel que as condi¢cbes ideais de
hibridizacdo para cada sonda sejam determinadas experimentalmente.

Hibridizacao in situ por Fluorescéncia

ligada com
fluorocromos

sonda de
oligonucleotideos

Figura 3.6 — Representacgéao figurada da etapa de hibridizac&o da técnica de FISH,

adaptada do Instituto de Pesquisa Nacional do Genoma Humano (NHGRI-USA, 2009).

Na microbiologia a molécula alvo mais comum para a aplicacdo de FISH é o 16S
rRNA por conta da sua estabilidade genética, contendo regides variaveis e conservadas,
por estar presente no mecanismo da sintese protéica tendo a mesma funcao em todos os
organismos procariotos, além de conter informacdo genética suficiente para detectar
diferentes grupos filogenéticos de micro-organismos seja no dominio, género ou espécie
(AMANN et al., 1995, MOTER e GOBEL, 2000, ETCHEBEHERE e MENES, 2007).

Dependendo das condi¢bes da hibridizagéo, as sondas sdo capazes de formar ligagBes



estaveis (hibridos via pontes de hidrogénio entre os nucleotideos complementares) com a
regido 16S do RNA nos ribossomos. Se nao existir complementariedade entre a
seqgléncia de oligonucleotideos da sonda e a regido 16S rRNA, ndo ocorre hibridizacao
estavel e os oligonucleotideos séo lavados da célula (LINDREA et al., 1999 apud ABREU,
2004).

Além de todas as variaveis que podem influenciar a eficacia da hibridizacdo, a
etapa preliminar da fixacdo das células € crucial para alcancar resultados satisfatérios por
FISH (MOTER e GOBEL, 2000). A fixag&o é responsavel pela preservacdo da morfologia
de cada célula individual, manter intacto seus ribossomos, permeabilizar a membrana
celular para favorecer a penetracdo das sondas e reter ao maximo o rRNA alvo. Os
agentes fixadores utlizados sdo o paraformaldeido, no caso das bactérias Gram
negativas, e o etanol no caso das Gram positivas (ETCHEBEHERE e MENES, 2007).

A visualizacdo do sinal da hibridizacdo requer, no minimo, um microscépio de
fluorescéncia equipado com filtros apropriados para a faixa especifica de excitacdo e
emissdo caracteristicas do fluorocromo utilizado (PHILLIPS e REED, 1996). Varios
marcadores fluorescentes tém sido utilizados, sendo acoplados a extremidade 5 das
sequéncias de oligonucleotideos referentes as sondas. Os fluorocromos mais
empregados na técnica de FISH séo: fluoresceina (FLUOS), tetrametilrodamina, Texas
Red, Alexa488, Alexa546 e indocarbocianinas (Cy3, Cy5 e Cy7) (AMMAN et al., 1995,
ETCHEBEHERE e MENES, 2007).

3.7.3 Limitacdes do método

Segundo AMANN e colaboradores (1995), o maior desafio na utilizacdo de FISH
em amostras ambientais ja ndo é a aplicacdo da técnica em si, mas a construcao e
utilizacdo de novas sondas para grupos desconhecidos de micro-organismos, sendo,
portanto, considerada uma das mais promissoras e poderosas técnicas de identificacao
em biologia molecular. Por outro lado, alguns pesquisadores tém relatado certas
limitacGes ainda na aplicacdo do método, a saber (MOTER e GOBEL, 2000, ABREU,
2004, MANSER et al., 2005, SANZ e KOCHLING, 2007):
e & necessario o conhecimento prévio do ecossistema e dos micro-organismos de
interesse, podendo levar & necessidade de combinagcdo com outras técnicas de

identificacéo;
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» a concepcdo de uma sonda especifica e inequivoca restrita a determinado grupo
de micro-organismos nem sempre é possivel, especialmente se forem aplicados
critérios metabolicos para este fim;

* em alguns casos a regido alvo 16S rRNA pode ser conservada demais para
permitir o discernimento entre duas popula¢des muito proximas filogeneticamente,
neste caso a utilizagdo da regido 23S rRNA pode ser uma alternativa;

e embora sejam normalmente abundantes, o conteddo de rRNA das células
bacterianas pode variar consideravelmente, ndo apenas entre espécies, mas
também na mesma cepa, de acordo com seu estado fisiologico, que esta
diretamente relacionado as taxas de crescimento. Sendo assim, baixa atividade
fisiologica pode resultar em fraca intensidade do sinal ou em resultados falsos
negativos;

» afixacdo ndo adequada das amostras pode resultar em baixa intensidade do sinal
ou até na auséncia do mesmo, pois a fixacdo, além de ser responsavel pela
preservacdo da morfologia celular, deve maximizar a permeac¢éo da sonda atraves
da membrana citoplasmatica;

* aotimizacdo das condicdes de hibridizacdo para cada sonda é um processo dificil,
que requer experiéncia e dedicacdo, muitas vezes podendo ndo alcancar
resultados satisfatorios;

* a quantificacdo dos micro-organismos pode ser subjetiva (contagem manual) e/ou
complexa (andlise de imagens);

* a analise estrutural de agregados (lodo granular e biofilmes) requer microscopio
confocal o que resulta em condi¢cdes restritas da analise das imagens (custo
elevado e necessidade de pessoal treinado);

* a autofluorescéncia de certas células e dos seus agregados microbianos (ex.
compostos organicos e inorganicos), caracteristicos das amostras de tratamento
de efluentes, resultam em avaliacdes subjetivas na identificacdo das células alvo
ou até mesmo na ndo validacdo do teste. Aparentemente, 0 método de fixagdo, o
meio de crescimento e o0 meio de montagem da técnica tém influéncia direta na

intensidade da autofluorescéncia.
No entanto, sendo FISH uma técnica amplamente aplicada, seus usuarios tém

proposto melhorias e novas estratégias para superar algumas das suas limitacdes (SANZ
e KOCHLING, 2007, PARK et al., 2008).
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3.7.4 Aplicacbes

Por conta da versatilidade do método FISH, inUmeras sdo as aplicacfes que tem
se dado a esta técnica, desde a area médica e veterinaria até a area ambiental, sendo
gue no ambito do meio ambiente o principal enfoque esta na investigacdo da diversidade

microbiana em amostras ambientais e de tratamento de efluentes.

Nesta Ultima década, a técnica de FISH foi amplamente utilizada no estudo das
comunidades nitrificantes, especialmente para compreender a distribuicdo espacial das
AOB e das NOB em flocos, granulos e biofilmes. Tem-se atribuido a técnica de FISH
importante papel na interpretacdo dos diversos fatores que contribuem para o
desempenho da oxidacdo do nitrogénio amoniacal. Neste contexto, a Tabela 3.6
apresenta alguns trabalhos que utilizaram FISH para investigar a comunidade nitrificante

no ambito dos tratamentos biolégicos de efluentes.
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Tabela 3.6 — Compilacédo dos trabalhos da literatura que utilizaram FISH na investigacao
da comunidade microbiana nitrificante.

Objetivo a alcancar com FISH Referéncias
avaliar a diversidade microbiana e o enriquecimento da cultura DATE
ANAMOX a partir de trés lodos de fontes distintas et al., 2009
quantificar as AOB e as NOB em biofiltros aerados com DELATOLLA
crescimento de biofilmes prioritariamente autotréficos et al., 2009
avaliar a morfologia da biomassa nitrificante e a sua dinamica em GUO
relacéo ao teor de OD et al., 2009
avaliar a eficacia da estratégia operacional no enriquecimento das JUBANY
AOB em biorreatores com biomassa em suspensao et al., 2009
. - P . QIAO
confirmar o dominio das AOB no processo de nitrificacdo parcial et al., 2009
comparar a distribuicdo das AOB e das NOB em membranas WANG
submersas com ar injetado na membrana e dissolvido no liquido et al., 2009
comparar a comunidade microbiana na nitrificacdo convencional WITTEBOLLE
desenvolvida a partir de trés fontes distintas de biomassa et al., 2009
avaliar a inibicdo das NOB e enriquecimento das AOB na ZHANG
nitrificacéo e desnitrificacdo via nitrito em biorreator de membranas et al., 2009b
avaliar a dinamica da comunidade microbiana na remocéo biolégica AHMED
de nitrogénio e fésforo com diferentes fontes de carbono et al., 2008
avaliar a comunidade microbiana nitrificante imobilizada em CHAE
esponjas de poliuretano (Biocube) et al., 2008
avaliar a predominéncia das AOB e das NOB em um sistema DOWNING e
hibrido com biomassa em suspensao e aderida sobre membranas NERENBERG, 2008
avaliar a relagdo entre as AOB e as bactérias ANAMOX no GONG
processo CANON utilizando um biorreator com membranas et al., 2008
avaliar a distribuicdo de Nitrosomonas europaea e Nitrobacter MONTRAS
winogradskyi em biofilme nitrificante autotréfico et al., 2008
comparar e investigar a comunidade microbiana nitrificante em dois
. o . MUNZ
biorreatores distintos (com membrana submersa e lodos ativados) et al.. 2008
sob as mesmas condi¢des operacionais "
avaliar a coexisténcia das AOB e das heterotroficas no biofilme HU
formado sobre membranas com o objetivo de remover
. - . . . : et al., 2008
simultaneamente matéria organica e inorganica nitrogenada
avaliar a distribuicdo das AOB e das NOB em relacdo as XIA
heterotréficas para diferentes razdes C/N na SND et al., 2008
investigar a coexisténcia das AOB e das ANAMOX na nitrificagdo DONG e SUN,
parcial em wetlands verticais 2007
avaliar a competicao entre heterotréficas e autotréficas nitrificantes ELENTER
em um biorreator tubular et al., 2007
comprovar a cadtica instabilidade das AOB e das NOB no processo GRAHAM
nitrificante convencional et al., 2007
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Tabela 3.6 — Compilacédo dos trabalhos da literatura que utilizaram FISH na investigacao
da comunidade microbiana nitrificante (continuagéo).

Objetivo a alcancar com FISH Referéncias
guantificar as AOB e as NOB na biomassa para modelar a limitacdo GUISASOLA
do carbono inorganico sobre a nitrificacéo et al., 2007
caracterizar a comunidade das AOB imobilizadas em ISAKA
polietilenoglicol gel para o tratamento de chorume et al., 2007
observar a presenca de bactérias heterotréficas e autotréficas no  SAWAITTAYOTHIN
tratamento de chorume em wetlands artificiais POLPRASERT,2007
investigar a comunidade microbiana enriquecida com Nitrobacter VADIVELU
sob o efeito de amonia livre et al., 2007
avaliar a atividade e a estrutura da comunidade microbiana GIESEKE
nitrificante desenvolvida em biofilmes sob baixos valores de pH et al., 2006
avaliar a distribuicdo e competicdo entre Nitrobacter e Nitrospira na KIM e KIM,
nitratacao sob diferentes concentragcdes de NO, 2006
investigar a dindmica da comunidade microbiana na nitrificacdo em LI
biorreator com membrana submersa et al., 2006
guantificar as comunidades nitrificantes presentes em dois MANSER
biorreatores distintos (lodos ativados e membranas submersas) et al., 2006
avaliar a dindmica das AOB e das NOB sob diferentes MOUSSA
concentragBes salinas em flocos nitrificantes et al., 2006
avaliar os efeitos da amonia na comunidade microbiana anaerébia CALLI
do biorreator UASB et al., 2005
investigar a dindmica das AOB e das NOB na biomassa em MOTA
suspensao com aeracao intermitente et al., 2005
estudar a comunidade microbiana desnitrificante no tratamento de YOSHIE
um efluente industrial salino et al., 2004
avaliar a dindmica das AOB e das NOB sob diferentes CHEN
concentracBes salinas no sistema de lodos ativados et al., 2003
investigar a possibilidade de crescimento das bactérias nitrificantes GIESEKE
em um sistema estabelecido para a remocéo de fosfato et al., 2002
caracterizar a comunidade desnitrificante no sistema de lodos LEE
ativados et al., 2002

avaliar a dinamica das bactérias nitrificantes e heterotréficas em

dois biorreatores com biofilme e tempo de retencéo hidraulico NOGUEIRA
L et al., 2002
distintos
investigar a presenca de Nitrosomonas no biofilme desenvolvido no ROBERTS e
tratamento de efluente de laticinios em sistema tipo wetland LEWIS, 2001
comparar a dindmica da comunidade microbiana nitrificante em AOI
biofilmes em varias estacdes de tratamento de efluentes et al., 2000

AOB - bactérias que oxidam amoénia; NOB — bactérias que oxidam nitrito; UASB — reator anaerébio
com manta de lodo; SND - nitrificagdo e desnitrificacdo simultdnea; ANAMOX - bactérias
anaerobias que oxidam aménia; CANON — completa remoc¢éao autotréfica de nitrogénio via nitrito.
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A crescente disponibilidade das ferramentas de biologia molecular tem auxiliado
na determinacdo de parametros chave na complexa ecologia das comunidades
microbianas presentes em sistemas de tratamento de efluentes. O futuro interdisciplinar
da pesquisa, na interface da ecologia microbiana molecular e da engenharia, certamente
vird a permitir a compreensédo detalhada da relacédo entre a diversidade microbiana e a
eficiéncia e a estabilidade dos processos bioldgicos das estacdes de tratamento. Pelo uso
das técnicas moleculares, devera ser possivel definir parametros operacionais que
aumentem seletivamente a diversidade dentro de grupos funcionais de bactérias e assim
tornar a comunidade microbiana mais resistente a perturbacfes. Utilizando deste
conhecimento, estratégias inovadoras para o controle e o projeto de processos biolégicos

de tratamento de efluentes poderao ser desenvolvidas (NOGUEIRA et al., 2002).
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4 Materiais e Métodos

4.1 Descricao do biorreator de leito mdvel com biof  ilme (MBBR)

Com a finalidade de investigar o efeito da salinidade (até 12 g ClI'L™) no processo
convencional de nitrificacdo, montou-se, em escala de bancada, um reator de leito mével
com biofilme (MBBR), automatizado e operado em modo de bateladas sequenciais como
um SBR.

O reator, de formato retangular, foi construido em acrilico, com volume total de 9,0
L e volume util de 7,0 L com as seguintes dimensdes principais: profundidade 0,10 m;
largura 0,18 m e altura 0,50 m. O modo de operacdo em bateladas sequenciais foi
escolhido por se observar na literatura forte tendéncia de utilizacdo desta configuracéo
nos estudos que envolvem os processos de nitrificagdo/desnitrificacdo, conforme relatado
no Capitulo 3. A caracteristica compacta deste tipo de configuragcdo, que permite realizar
etapas aerobias e andxicas no mesmo reator, assim como sua flexibilidade operacional,

também contribuiu para esta escolha.

No sistema proposto se optou pelas “biomidias” para o crescimento microbiano
aderido (biofilme). Estas biomidias, em geral, sdo de material plastico e podem se
apresentar sob diversos formatos. Neste trabalho foram utilizadas pecas cilindricas de
polietileno, com didmetro de 15 mm e superficie para ades&o microbiana de 550 m? m*,
conforme informacdes do fabricante. Este material possui marca registrada, AMB Bio
Media™, tendo sido gentiimente cedido pela Empresa White Martins, entdo representante
dos produtos Dynamic Aqua Science Ltda no Brasil, fabricante deste produto. A
qguantidade de biomidias utilizadas no MBBR foi equivalente a 40% do volume de leito do
mesmo (aproximadamente 1.200 pecas). A Figura 4.1 apresenta uma foto ilustrativa
destas biomidias. A quantidade deste material no reator foi invariavel durante todo o

periodo do trabalho.
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Figura 4.1 — llustracdo das biomidias AMB Bio Media™ utilizadas.

O ar foi introduzido na base inferior do reator por meio de uma pecga difusora de
ceramica sinterizada. Esta peca proporcionou adequada distribuicdo das bolhas de ar no
meio liquido para o suprimento de oxigénio a comunidade microbiana, bem como a
circulacdo das biomidias no MBBR. A vazado de ar utilizada foi medida e controlada por
rotametro. Para promover a homogeneizacdo do meio durante a possivel fase andxica foi
acoplado um agitador mecanico ao biorreator, sendo este fixado em uma das paredes
laterais (Figura 4.2).

A alimentacéo do efluente ao reator foi realizada por bomba peristaltica. A entrada
do efluente no reator se situava em uma de suas laterais, a 0,25 m de sua base. A saida
do efluente se dava na outra lateral do MBBR, a 0,125 m da sua base. O ponto de saida
do efluente foi determinado pelo volume minimo de liquido (1,7 L) necessario para manter
as biomidias submersas durante a etapa de esgotamento.

O sistema foi totalmente automatizado permitindo variar, sempre que necessario, o
tempo das diferentes etapas operacionais do processo. A automac¢do da unidade foi
realizada em parceria com 0 GSCAR — Grupo de Simulacdo e Controle em Automacéo e
Robdtica do Programa de Engenharia Elétrica da COPPE.

O sistema foi controlado por um PLC — Controlador Légico Programavel —
responsavel pelo acionamento e controle de todos os periféricos. O PLC foi responsavel
pelo acionamento de duas bombas peristalticas, sendo uma para alimentacao do reator e
outra para homogeneizacdo do efluente armazenado; pelo acionamento do agitador
mecanico, caso este fosse utilizado; pelo controle de nivel realizado por eletrodos
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instalados no interior do reator; além do acionamento das valvulas solendides utilizadas
para: suprimento de ar, adi¢do do regulador de alcalinidade (Na,CO3) do meio liquido ou
de fonte de carbono externa (possivel desnitrificacdo), alimentagdo e esgotamento do
reator. O sistema também foi equipado com monitoramento em linha de oxigénio
dissolvido, temperatura e pH. Para tal foram utilizados eletrodos adequados para
operacdo continua, semelhante aqueles utilizados em reatores industriais.

A Figura 4.2 ilustra o fluxograma simplificado da unidade experimental e a Figura

4.3 apresenta a foto do sistema completo montado em laboratdrio.

rotametro E‘vélvula de ar oD
pHeT > PLC |
’7|_ nivel l

compressor 3gu(;5ai§2§ |:|
) e acesso
S ao PLC
entrada da d ———
S0l. Na;CO; @ 9
S
agitador 2
mecanico
S
5
¢
% Entrada
¢ do efluente
¢

)

Saida do
efluente
tratado

Figura 4.2 — Representacdo da unidade experimental: MBBR e periféricos.
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Figura 4.3 — Unidade experimental em escala de bancada.

A Figura 4.4 apresenta a parte fisica responsavel pela automacdo do sistema,
incluindo a parte interna do painel de controle, onde se encontra o PLC. A Figura 4.5
apresenta uma foto mais detalhada do sistema, na qual estdo nomeados o0s seus
respectivos componentes. A Figura 4.6 mostra em detalhe o agitador mecéanico
responsavel pela mistura do meio bifasico (liquido/sélido) durante a fase andxica, o qual

se encontra acoplado perpendicularmente a parte de tras do biorreator.

Painel de controle i Painel de controle

externamente internamente

Figura 4.4 — Parte fisica da automacéo.
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Figura 4.6 — Agitador mecénico acoplado ao MBBR.
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4.2 Efluente industrial

O efluente utilizado foi gentiimente cedido pela Petroflex, empresa produtora de
borracha sintética que, atualmente, pertence ao grupo aleméo Lanxess e atende por esse

nome.

O principal intuito de utilizar este efluente foi o desafio de trabalhar com um
efluente real e que, portanto, possui uma matriz complexa e variavel, diferentemente da

grande maioria dos trabalhos que investigam a nitrificacé@o e utilizam efluentes sintéticos.

A industria geradora do efluente trata-o nos niveis primario e secundario, o que
viabiliza o seu descarte no curso d'agua com atendimento aos padrdes requeridos pelo
Orgdo Ambiental, no caso do Rio de Janeiro o INEA (Instituto Estadual do Ambiente). O
efluente de interesse para este estudo foi coletado periodicamente, ao longo de todo o
periodo experimental, na saida do tratamento secundario (lodos ativados). E de
conhecimento comum que, dependendo das caracteristicas do efluente a ser tratado,
pode nao ser possivel alcancar bom desempenho para remoc¢do de amdnia durante o
tratamento secundério convencional.

Devido a elevada variabilidade na concentracdo de amoénia do efluente industrial
decidiu-se por padronizar a quantidade de nitrogénio amoniacal do efluente a ser
alimentado no MBBR com adi¢céo de cloreto de aménio (NH4CI). Para estudar o efeito de
diferentes concentracdes salinas no processo de nitrificacdo, o efluente industrial também
foi suplementado com cloreto de sédio (NaCl), de acordo com as condi¢cBes de trabalho

propostas.

Conforme comentado, o efluente foi coletado periodicamente (a cada 20 dias) em
bombonas de 50 litros, durante todo o periodo de trabalho. Para cada nova remessa, 0
mesmo foi caracterizado em relagdo aos seguintes parametros: demanda quimica de
oxigénio (DQO) total e dissolvida, carbono organico dissolvido (COD), sélidos suspensos
totais e volateis (SST e SSV), amonia, nitrato, cloreto e pH. Os resultados médios da

caracterizacao, obtidos para o efluente industrial, serdo apresentados no Capitulo 5.
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4.3 Estratégia de operacdo do MBBR

Para iniciar a operacao do biorreator, operado de modo descontinuo, na forma de
bateladas sequienciais, foi fixado um ciclo operacional de 24 horas, conforme ilustrado na

Figura 4.7.

alimentacdo = 5 min
fase aerGbia = 715 mim
fase andxica = 710 mim
B decantagdo = 5 min
2] esgotamento = 5 min

Figura 4.7 — Etapas do ciclo operacional do MBBR no inicio da operacao.

Cabe ressaltar que o volume alimentado em cada batelada foi de 5,3 litros,

permanecendo ao final de cada ciclo volume residual de 1,7 litros.

Antes da partida do sistema com efluente, foram realizados alguns testes de
operacionalidade. Realizaram-se testes de capacidade de homogeneizacédo do reator, de
distribuicdo das biomidias, de oxigenacdo do meio liquido e de funcionamento da
automacéo.

A partida do reator foi realizada com efluente industrial suplementado apenas com
cloreto de amonia, ou seja, sem a adi¢do de sal. Nesta fase, o reator foi inoculado com 50
mL de lodo proveniente do tanque de lodos ativados da estacdo de tratamento de
efluentes da industria. Fixou-se a concentragdo de aménia no efluente de estudo em torno
de 100 mg L™.

Apés 30 dias do inicio da operacdo do biorreator, foram realizados testes de
acompanhamento da conversédo da amdnia ao longo da fase aerdbia do ciclo operacional,
com o objetivo de selecionar o tempo mais adequado para a duragdo desta etapa.

Durante os testes foram retiradas aliquotas de 30 mL do interior do MBBR a cada 1 hora
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no periodo total de 10 horas. Estas amostras foram filtradas em membranas de acetato de
celulose, com tamanho de poro de 0,45 um, e avaliadas quanto a concentracdo de

amoOnia e de nitrato.

A partir dos resultados obtidos se iniciou 0 ajuste da alcalinidade necesséria ao
processo de nitrificacdo pela adicdo de uma solucdo de carbonato de sédio na

alimentacao do biorreator e, posteriormente, de maneira automatizada.

Decorrido o periodo da implementacéo do ajuste de alcalinidade no meio reacional,
foi necessario realizar novos ensaios de acompanhamento de conversdo da aménia.
Entdo, a partir destes resultados foi fixado o tempo de duracdo da etapa aerébia no
biorreator.

Tendo sido ajustadas as condicbes de operacdo do processo de nitrificacdo, foi
dado inicio aos ajustes da etapa andxica, referente a desnitrificagdo. Para tanto, foi
adicionado ao biorreator, de maneira automatizada, no inicio de cada etapa andxica,
etanol como fonte externa de carbono. A escolha do etanol, assim como a quantidade do
mesmo adicionada, foi calculada a partir de relacbes estequiométricas e razdes C/N
propostas na literatura (ABELING e SEYFRIED, 1992, CHIU e CHUNG, 2003, RUSTEN et
al., 2006). Como sera visto no préximo capitulo, problemas operacionais impediram a

continuidade da possivel etapa andxica no ciclo operacional do biorreator.

Entre os ajustes da automacdo do sistema, assim como o acerto dos parametros
operacionais do processo, foram dispendidos 250 dias, sendo a partir de entdo dado inicio

aos regimes operacionais, como relatado a seguir.

Quatro regimes operacionais foram investigados. O parametro de variagdo que
definiu cada regime foi a salinidade, em termos de cloreto. A faixa de salinidade
investigada variou desde o teor de cloreto presente no efluente industrial
(aproximadamente 0,05 g L) até 12 g L™. Os valores da salinidade do efluente no
biorreator, estabelecidos para cada regime, assim como o respectivo tempo de duracdo
proposto para cada um deles, estdo apresentados na Tabela 4.1.
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Na passagem do primeiro para o segundo regime operacional, assim como na
passagem para os regimes posteriores, foi feito um periodo de adaptacdo da biomassa
até se alcancar a nova condicéo de salinidade do meio. Esta adaptacao foi realizada com

aumentos gradativos do teor de sal no meio reacional até atingir o valor de interesse.

Tabela 4.1 — Condi¢éo de salinidade imposta a cada regime de operacao do biorreator.

cr Ccr NacCl Tempo de operacao
(% mvh (gLh (gL™h proposto (dias)
Regime 1 Hokk - sk 90
Regime 2 0,3 3,0 5,0 120
Regime 3 0,6 6,0 10,0 120
Regime 4 1,2 12,0 20,0 120

***inerente ao efluente industrial

Para acompanhar o desempenho da nitrificacdo ao longo de todo o periodo
operacional do MBBR, foram determinadas (no minimo 3 vezes por semana) a
concentracdo de aménia e nitrato no efluente inicial e final de cada ciclo de operacéo.
Nestas mesmas condi¢des, foram determinados semanalmente a DQO e os teores de
SST e SSV. O carbono orgénico dissolvido e nitrito s6 foram determinados quando da
realizacdo dos ensaios cinéticos, por conta de restricdes dos equipamentos.

Temperatura, oxigénio dissolvido e pH foram monitorados em linha no proprio

reator utilizando medidores da marca Mettler Toledo modelos 0,4050e e pH2050e. A

temperatura foi monitorada conjuntamente com o eletrodo de pH.

4.4 Testes cinéticos conduzidos no MBBR

Para melhor avaliar o possivel impacto da crescente salinidade do meio reacional
foram determinados perfis de conversdo da amoénia para 0s quatro regimes operacionais
propostos.
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Com este objetivo foram realizados ensaios para obter o perfil cinético de oxidag&o
da amodnia e, consequentemente, da formacédo de nitrito e nitrato. Estes ensaios foram
realizados em todos os regimes operacionais, em ftriplicata, tendo sido utilizado um

procedimento padronizado em todos os casos.

Durante os testes foram retiradas aliquotas de 30 mL do biorreator a cada 1 hora
logo apods a alimentacéo do efluente, ou seja, desde um tempo zero até o periodo total de
10 ou 12 horas. Estas amostras foram filtradas em membranas de acetato de celulose
com tamanho de poro de 0,45 um para a determinacdo das concentracdes de amonia,

nitrito e nitrato, conforme descrito na secéo 4.8.1.

O periodo escolhido para a realizacdo dos testes se deu em momentos
considerados de operacdo estavel e na condicdo de maior eficiéncia de remocdo da
amdnia alcangada para cada regime operacional. Nestes ensaios o reator foi esgotado

completamente e preenchido o seu volume (til total (7,0 L) com o efluente.

Utilizou-se o periodo relativo ao Regime 3 para investigar também, pelo pefrfil
cinético de conversdo da aménia, a influéncia do teor de matéria organica no processo de
nitrificagdo. Para esta finalidade o efluente industrial foi diluido com agua da rede nas
seguintes proporcdes efluente:agua (75:25 e 50:50). Para esta condicdo 0s ensaios

cinéticos foram conduzidos em triplicata, seguindo 0 mesmo procedimento descrito acima.

Para os resultados experimentais obtidos foi proposto um modelo matematico
simplificado. Devido a dificuldade de quantificar de maneira confiavel a concentragéo de
bactérias no processo, sobretudo quando se trata de biomassa fixa, assim como de
diferenciar as bactérias que oxidam a aménia daguelas que oxidam o nitrito, se optou por
trabalhar com um modelo baseado apenas no consumo dos substratos (amdnia e nitrito) e

na geracao de produto (nitrato), conforme sera discutido no Capitulo 5.

4.5 Experimentos de desnitrificacdo em biorreatord e leito movel

A etapa da desnitrificacdo esteve presente na proposta inicial deste trabalho e,

conforme ja exposto, ndo foi possivel promové-la da maneira originalmente idealizada. No
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entanto, este processo é de grande importancia para o ambiente, pois o nitrato, produto
final da nitrificacdo convencional, também €& uma substancia poluente. Portanto, foi
considerado relevante verificar a possibilidade de desnitrificar o efluente tratado no MBBR.
Para esta finalidade foi montada outra unidade experimental, bastante simplificada, que
sera descrita a seguir.

Este procedimento foi realizado somente no Ultimo regime operacional investigado

que equivale a condi¢do de 12 g CI' L™,

4.5.1 Descricdo da unidade experimental

A desnitrificacdo exige condicBes andxicas para que 0s micro-organismos utilizem
o nitrato como aceptor final de elétrons ao invés do oxigénio. Para promover tal condi¢cao
colocou-se um bécher de vidro com capacidade de 2 L sobre uma placa de agitacdo
mecéanica com barra magnética no seu interior para manter a homogeneizagdo do meio
reacional. Neste bécher foram adicionadas biomidias em quantidade equivalente a 40%
do seu volume, para criar as condigbes mais préximas possiveis do processo de
nitrificacdo utilizado. Estas biomidias vinham sendo aclimatadas com o mesmo efluente
inicial do MBBR com o intuito de reposicdo das pecas utilizadas para as determinacdes
inerentes a biomassa. Utilizou-se papel aluminio para cobrir o bécher-biorreator com o
objetivo de minimizar as possiveis trocas de oxigénio do ambiente externo com o meio

liquido. A Figura 4.8 ilustra a unidade de desnitrificacao utilizada.

Figura 4.8 — Unidade experimental para o estudo da desnitrificacao.
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O efluente final do MBBR foi alimentado diariamente a unidade de desnitrificacao.
A fonte externa de carbono utilizada foi o etanol na razdo DQO/N-NO7; igual a 4, tendo

esta razao sido escolhida arbitrariamente.

4.5.2 Condi¢bes operacionais e controles

Este biorreator operou pelo periodo de trés meses paralelamente ao Ultimo regime
operacional do MBBR, no modo de bateladas sequienciais com tempo de rea¢do andxica
de 24 horas. A alimentacdo do efluente foi realizada sempre de maneira instantanea apoés
esgotamento total do liquido tratado na batelada anterior. Os primeiros 60 dias de

operacao foram destinados somente ao desenvolvimento da biomassa desnitrificante.

Foram determinados os teores de sdlidos totais e volateis da biomassa aderida
nos trés meses de operacao deste sistema. Oxigénio dissolvido no interior do biorreator e
o pH do efluente final foram medidos esporadicamente. A temperatura de operacao foi a

ambiente do laboratério (~ 24C).

Nos ultimos 30 dias de operagdo foram realizados ensaios para avaliar a
velocidade de reducdo do nitrato presente no meio liquido, ou seja, a capacidade de
desnitrificacdo daquela unidade. Estes testes foram conduzidos paralelamente aos
ensaios cinéticos do MBBR para o udltimo regime operacional e utilizou-se da mesma
metodologia aplicada, conforme descrito na se¢éo 4.4, com excec¢do da determinacéo da

amonia a qual n&o foi monitorada.

Além do acompanhamento do nitrito e do nitrato no decorrer dos testes, também
foi determinado o teor de carbono organico dissolvido nas amostras.

4.6 Caracterizacdo e quantificagéo do biofilme

Neste trabalho se optou por utilizar a determinacdo dos sélidos volateis (SV),
proteinas e polissacarideos ligados e totais, como técnicas de quantificacdo do biofilme.
Para a caracterizacdo do mesmo buscou-se trabalhar com técnicas de microscopia Gptica
e microscopia de fluorescéncia associada a biologia molecular, como é o caso da técnica

de FISH (Hibridizag&o in situ por Fluorescéncia). O objetivo em realizar estes testes foi o
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de identificar os micro-organismos nitrificantes e avaliar o possivel impacto da salinidade

nas caracteristicas e producao da biomassa.

4.6.1 Quantificacdo do biofilme por sélidos volatei s

Para efetuar a quantificacdo ou caracterizacdo do biofiilme foi necessario
primeiramente desenvolver um método para separar a biomassa do material suporte
(biomidias). Portanto, foi admitido um procedimento padrdo para a obtengcéo do biofilme,

variando-se apenas o liquido de extracdo em funcdo da analise a ser realizada.

Este procedimento consistiu em retirar as biomidias aleatoriamente do MBBR, em
momentos fixados para todos 0s ensaios. Estas foram colocadas em bécheres de 25 mL,
separadamente, com liquido suficiente para cobri-las (10 mL). Esses bécheres foram
colocados no aparelho de ultra-som (modelo MS200 da Thorrnton) por 30 min para
auxiliar no desprendimento do material aderido as biomidias. Quando ndo ocorria 0
desprendimento total no ultra-som, utilizava-se uma agulha e se raspava delicadamente o
interior da biomidia até esta ficar praticamente limpa. Com o auxilio de uma pinca se
retirava a peca suporte do bécher e se fazia uso do liquido resultante para as
determinacdes de sélidos totais e volateis (ST e SV), polissacarideos (PLS), proteinas
(PTN) e FISH.

No caso das determinacbes de ST e SV o liquido de extracdo foi a agua. Apls a
retirada do material suporte se filtrava o liquido contendo o biofiime em membranas de
fibra de vidro. Na seqiiéncia determinava-se por gravimetria o teor de sdlidos totais e
volateis conforme seréa descrito na secao 4.8.5.

Para calcular os valores da concentracdo da biomassa média obtidos nos 4
regimes operacionais estudados se utilizou das seguintes consideracgdes:
1) multiplicou-se os resultados obtidos para SV, em mg L, pelo volume
fixo de 10 mL (valor arbitrado) adicionado a cada biomidia;
2) o valor obtido no item (1) foi multiplicado pelo nimero total de biomidias
no interior do biorreator e se obteve a massa média de biofilme no
MBBR,;
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3) dividiu-se o valor da massa total, obtido no item (2), pelo volume Util de
liquido no biorreator (7,0 L) e, assim, obteve-se a estimativa da
concentracdo média de biomassa (mg L7), para cada regime

operacional estudado.

4.6.2 Quantificacdo do biofilme por determinacao de proteinas e

polissacarideos

Deve-se frisar que no decorrer deste trabalho serdo empregados os termos “totais”
e “ligados” com referéncia aos teores de polissacarideos e de proteinas. O termo “ligado”
esta relacionado a estas substancias quando as mesmas estdo presentes no material
polimérico extracelular presente na membrana das células bacterianas. O termo “totais”
se refere as substancias ligadas somadas as mesmas presentes no material intracelular
das bactérias.

Estas substancias sdo diferenciadas analiticamente em funcdo dos métodos
utilizados para a extracdo dos polissacarideos (PLS) e das proteinas (PTN). No caso da
determinacdo de PLS e PTN totais, a metodologia de extracdo dos mesmos deve
promover a lise celular. Para a determinacdo de PLS e PTN ligados é ideal que se
obtenha o material exopolimérico, evitando 0 maximo possivel o rompimento das células.
Neste contexto muitas técnicas sdo propostas para a obtencdo do material ligado, pois
para a extracdo dos totais ja existe metodologia consolidada por ndo serem requeridos

cuidados com a integridade da célula.

LIU e FANG (2002) e COMTE et al. (2006) fizeram estudos comparativos de varias
técnicas de extragdo para a obtencdo das substancias extracelulares, utilizando métodos
fisicos (ultra-som, resinas de troca idnica, aquecimento) e quimicos (EDTA, formaldeido +
NaOH, glutaraldeido), além de conjugagbes entre eles. Dentre os resultados obtidos o
método que alcancou o melhor resultado em termos de rendimento na recuperacao dos
exopolimeros, com menor rompimento celular, foi o método quimico que utiliza

formaldeido e hidréxido de sédio.
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Portanto, com base nestes estudos a metodologia adotada para a extracdo dos
PLS e PTN ligados no presente trabalho foi adaptada dos protocolos apresentados por
LIU e FANG (2002) e COMTE et al. (2006) para formaldeido e hidréxido de sadio.

A principio o procedimento utilizado para o desprendimento da biomassa a partir
da biomidia seguiu 0 mesmo protocolo empregado para a determinacdo dos sélidos
volateis, porém, ao invés de se adicionar agua a biomidia, adicionou-se 10 mL de solucéo
tampéo fosfato 0,2 mol L™, deixando-se por 30 min no ultra-som. Em seguida as biomidias
foram retiradas do bécher com o auxilio de pinca e o liquido transferido para um tubo
Falcon de 15 mL. Este foi centrifugado por 15 min a 1500 rpm. A seguir, o liquido
clarificado foi separado, sendo adicionados mais 10 mL do mesmo tampé&o ao pellet de
células. Efetuou-se agitacédo para ressuspender o material do fundo do tubo e adicionou-
se 0,06 mL de formaldeido 36,5% (v v''), seguido de homogeneizacéo e repouso por 1 h a
4°C. Decorrido este tempo, foram adicionados ao tubo 4 mL de NaOH 1,0 mol Lt
seguidos de nova etapa de repouso por 3 h a 4°C. Em seguida, efetuou-se nova
centrifugagdo por 15 min a 1500 rpm e, posteriormente, filtrou-se o sobrenadante em
membrana de acetato de celulose de 0,22 um com auxilio de filtracdo a vacuo. Recolheu-
se o filtrado para armazenamento em geladeira por até 24 h, para entdo se proceder a
determinacdo dos PLS e PTN ligados. O liquido separado apés a primeira centrifugacao
também foi analisado quanto ao teor de polissacarideos e proteinas. Essas
determinacdes foram designadas por PLS e PTN “livres”, uma vez que estas substancias
foram facilmente separadas, pois estavam fracamente ligadas ao biofilme. A Figura 4.9

apresenta de maneira esquematizada este procedimento.
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Figura 4.9 — Esquema do procedimento utilizado para a extragdo dos PLS e PTN

ligados a biomassa.

Para a extracdo dos PLS e PTN totais se utilizou uma metodologia consolidada no
grupo de pesquisa do LABPOL (Laboratério de Controle de Poluicido de Aguas) que esta
baseada nos estudos desenvolvidos por CAMMAROTA (1998). As biomidias foram
aleatoriamente retiradas do interior do MBBR e cada uma foi colocada em um tubo Falcon
de 50 mL, ao qual foram adicionados 10 mL de NaOH 1,0 mol L2, Apés agitagao, deixava-

se 0 tubo por 5 min em banho-maria a 100°C. A seguir, retirava-se a biomidia com o
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auxilio de uma pinca e submetia-se o contetido do tubo a centrifugacdo por 15 min a 1500
rpm. Posteriormente, filtrava-se o sobrenadante em membrana de acetato de celulose
com tamanho de poro de 0,22 um sob vacuo. O filtrado recolhido seguia para
armazenamento em geladeira por até 24 horas, para entdo se proceder a determinacao
dos teores de PLS e PTN totais. A Figura 4.10 apresenta de maneira esquematizada o

procedimento descrito.

Biomidia com biofilme
retirada do interior do
MBBR

Colocar a biomidia em um tubo
Falcon e adicionar 10 mL de NaOH

Deixar o tubo em banho-maria a
100°C por 5 min
Retirar a biomidia do tubo e
submeté-lo a centrifugacéo por 15
min a 1500 rom

Filtrar o sobrenadante em membrana

de 0,22 ym e armazena-lo sob
refrigeragdo até a determinagéo dos
PLS e PTN totais

Figura 4.10 — Esquema do procedimento utilizado para a extracdo dos PLS e PTN totais.

Utilizou-se o método espectrofotométrico de DUBOIS et al. (1956) para a
determinacdo dos polissacarideos livres, ligados e totais e 0 método espectrofotométrico
modificado de LOWRY et al. (1951) para as proteinas livres, ligadas e totais, seguindo os
protocolos apresentados por CAMMAROTA (1998).
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4.6.3 Caracterizacao do biofilme por microscopia 6p  tica

As observacdes da biomassa aderida ao suporte foram realizadas em microscépio
optico Hund-Wetzlar, modelo H500, acoplado a camera fotografica Nikon Coolpix modelo
3500.

As observacdes ao microscopio Optico tiveram como intuito monitorar as
caracteristicas gerais do biofilme, assim como a presenca de possiveis protozoarios ou
metazoarios e relaciona-los com as condicbes operacionais impostas a cada regime de
trabalho no qual foram visualizados.

Para efetuar as observacdes na biomassa, certa quantidade de biofilme (~ 0,1 mL)
foi sugada do suporte com o auxilio de um conta-gotas e colocada diretamente sobre a
lamina, sendo que acima da amostra foi colocada a laminula. Este conjunto foi levado ao
microscopio 6ptico e observado com objetivas capazes de aumentar a visualizacdo em
100, 400 e 1000 vezes. O zoom 6ptico da cAmera fotografica permitia aumento de até 10x
superior as objetivas utilizadas. Este procedimento foi realizado mensalmente durante

todo o periodo de trabalho.

4.7 Caracterizacdo do biofilme pela técnica de Hibr idizacdo in situ por
Fluorescéncia (FISH)

4.7.1 Cultivo de células controle

Em geral, quando se inicia a técnica de FISH é recomendavel testar as sondas
com culturas puras das bactérias de interesse para a sua validacdo. Por conta de
dificuldades em obter culturas puras das bactérias nitrificantes em tempo habil, optou-se
por tentar promover o isolamento destas bactérias a partir da biomassa presente no
MBBR.

Com esta finalidade, foram realizados procedimentos adaptados do trabalho

desenvolvido por SORIANO e WALKER (1968), os quais isolaram bactérias autotréficas
gue oxidam amonia a partir de amostras de solo.
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Primeiramente foram preparados meios liquidos sintéticos especificos (Anexo 1.1)
baseados na composicao apresentada por SKINNER e WALKER (1961) apud SORIANO
e WALKER (1968) para o isolamento das AOB e por HENGEL apud SORIANO e
WALKER (1973) para o isolamento das NOB. A estes meios foi adicionada uma solucéo
de micronutrientes (Anexo 1.2) conforme apresentada por CAMPOS et al. (1999). Os

meios de isolamento foram autoclavados a 121<C por 15 min.

A biomassa equivalente a trés biomidias foi obtida conforme descrito na sec¢éo
4.6.1 e, entdo, lavada com tampéo fosfato por duas vezes e adicionada a frascos de
cultura de 25 cm? juntamente com 50 mL dos meios sintéticos. Foram preparados frascos
distintos com os meios especificos para o crescimento das AOB e das NOB. Antes de
colocar a biomassa nos frascos esta foi sonicada por trés vezes sucessivas de 30 s em
poténcia de 10 W no modo remoto, utilizando o aparelho sonicador Fisher Scientific
Modem 100. Este procedimento foi admitido com o objetivo de desagregar o biofiime e
favorecer o crescimento das células em suspensdo. No caso dos frascos para o
isolamento das AOB foi utilizado o indicador azul de bromotimol 0,04% com o intuito de
identificar o consumo do substrato pela mudanca de sua coloracdo do azul (quando em
meio basico) para o amarelo (quando em meio acido). Os frascos de cultura utilizados

para o isolamento das bactérias nitrificantes podem ser visualizados na Figura 4.11.

Os frascos foram mantidos em incubadora com agitacdo orbital (New Brunswick
Scientific) por 20 dias a 37C e 150 rpm. Posterior mente, estes frascos foram abertos em
capela de fluxo laminar, para a propagacao das culturas enriquecidas em outros frascos
contendo meio de cultivo, fresco e estéril, especifico para as AOB e as NOB, na
proporcdo 1:20 (cultura enriquecida:meio fresco). Na mesma ocasido estas culturas
também foram inoculadas em placas de Petri estéreis, para verificar o crescimento das
colénias. Os novos frascos com meio fresco retornaram & incubadora com agitacéo orbital
por mais 20 dias sob as mesmas condi¢Bes anteriores e as placas de Petri foram

incubadas em estufa a 37<C.

Os meios das placas de Petri foram preparados com os meios liquidos especificos
para as AOB e as NOB e com agar-agar (18 g L™"). As culturas foram transferidas para as
placas de Petri com 0 auxilio de alca microbiologica descartavel sempre em ambiente
estéril. Para observar a presenca das heterotroficas preparou-se outro meio sintético
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especifico (Anexo 1.3), adaptado de LIN et al. (2005), com agar-agar (18 g L™). Neste

meio foram inoculadas as culturas dos frascos do enriqguecimento das AOB e das NOB.

Figura 4.11 — Frascos de cultura para o enriquecimento e isolamento das bactérias

nitrificantes presentes no MBBR. A) Solu¢éo de enriquecimento para as AOB antes da
incubacao; B) Solugdo de enriqguecimento para as AOB depois da incubacéo; C) Solucéo
de enriguecimento para as NOB.

As culturas da segunda fase de enriqguecimento e isolamento das bactérias
nitrificantes (20 dias apds a propagacao), foram inoculadas em placas de Petri com os
meios e nas condi¢cdes previamente apresentadas. Estas placas foram incubadas na
estufa a 37T e foram observadas a cada 24 horas pe lo periodo de 10 dias. As colbnias
gue se desenvolveram nas placas foram retiradas com auxilio de uma al¢a microbiologica
e fixadas conforme o procedimento descrito no Anexo 1.4 (item 1.4.2).

Reiterando, todas as solucfes utilizadas foram autoclavadas por 15 min a 121<C e

foram manipuladas sob condicdes assépticas.
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4.7.2 Obtencao, fixacdo e hibridizacdo da biomassa

Foram coletadas amostras da biomassa aderida as biomidias presentes no interior
do MBBR nos quatro regimes operacionais estudados para identificar a comunidade
nitrificante com a aplicacéo da técnica de FISH.

Conforme previamente comentado no Capitulo 3, durante a etapa de hibridizacao
as células sdo expostas a elevadas temperaturas, detergentes e gradientes osmoticos.
Portanto, antes da hibridizacdo, as células presentes na biomassa devem ser fixadas,
sendo esta etapa essencial para a manutencao da sua integridade morfoldgica.

A hibridizacéo é realizada em laminas de vidro cobertas com teflon, o qual perfaz
10 circulos que sdo chamados de pogos, conforme mostrado na Figura 4.12. O teflon que
reveste as laminas confere hidrofobicidade as mesmas, o que evita a mistura de
diferentes componentes aplicados aos poc¢os. Para facilitar a aplicacdo dos reagentes,

das amostras e das sondas, as laminas sédo cobertas com um gel.

POCoS

Figura 4.12 — Imagem da lamina utilizada para a aplicacdo da técnica de FISH.

Os protocolos utilizados para a obtencdo da biomassa, a fixacdo das células, a

preparacgéo das laminas e a hibridizacdo estéo descritos no Anexo 1.4.

Os procedimentos utilizados para a aplicacdo da técnica de FISH foram baseados
na metodologia desenvolvida por AMANN et al. (1990 e 1995) com adaptacdes para as
condicBes especificas do presente trabalho. Deu-se inicio a aplicacdo da técnica no
Laboratério de Microbiologia Basica e Biorremediacdo da Faculdade de Ciéncias

Biolégicas da Universidade de Concepcién no Chile, com continuidade no Laboratério de
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Microscopia Ambiental do Instituto de Microbiologia Professor Paulo de Goes da

Universidade Federal do Rio de Janeiro.

A Figura 4.13, adaptada de KIELING (2004), apresenta de forma resumida a
aplicacéo da técnica de FISH.

QPO. Fixacdo das células
0,

Hibridizag¢&o por
sondas marcadas
com fluorocromos

. g Incubagédo a 46C

Andlise ao microscopio

Contagem das células
com DAPI e
sondas marcadas

Células Células
totais hibridizadas
(DAPI) (sondas)

Figura 4.13 — Representacdo esquematica da aplicacédo da técnica de FISH, adaptado de
KIELING (2004).

4.7.3 As sondas e as condi¢fes para a hibridizacéo

Para a identificacdo das bactérias em geral foi utlizada a sonda de
oligonucleotideos EUB338 que é complementar a regido 16S do rRNA de todo dominio
Bacteria. Para a identificacdo das nitrificantes, foram utilizadas as sondas de
oligonucleotideos Nit3 (complementar a regido 16S do rRNA de Nitrobacter spp) e
Ns01225 (complementar a regido 16S do rRNA de todas as bactérias conhecidas que

oxidam amobnia, pertencentes a subclasse [-Proteobacterias, com excecdo de
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Nitrosomonas mobilis). As sondas para identificacdo das nitrificantes foram marcadas com
fluoresceina e EUB338 com rodamina. O corante celular DAPI (“4',6 — diamidino — 2 —
phenylindole, dihydrochloride”) foi utilizado para assegurar as condi¢des da hibridizacao
aplicada e a integridade das células. As sondas para as nitrificantes foram adquiridas da
Empresa Invitrogen e EUB338 foi fornecida pelo Laboratério de Microbiologia Ambiental
do Instituto de Microbiologia.

As variaveis da hibridizacdo como a temperatura de dissociagdo (Td) dos
oligonucleotideos e a concentragdo de formamida utilizadas foram baseadas nas
informacdes apresentadas na literatura. Optou-se por trabalhar com a temperatura de
hibridizacdo fixada em 46C por ser esta amplamente utilizada. O teor de formamida
aplicado esta apresentado na Tabela 4.2, a qual também mostra a sequéncia dos
oligonuclecotideos referente a cada sonda utilizada e as respectivas referéncias

consultadas.

Tabela 4.2 — Sondas de oligonucleotideos e condi¢des para a hibridizag&o aplicadas no
presente trabalho.

Sondas Sequéncia (5- 3) Fomon ' ©®  Referéncias

EUB338 GCTGCCTCCCGTAGGAGT 20 AMAi\'g'\éSt al.,

Ns01225  CGCGATTGTATTACGTGTGA 35 MOBAleFé)g etal,
Nit3 CCTGTGCTCCATGCTCCG 40 MOBAE)F;Z etal,

4.7.4 Observacdo ao microscopio e aquisicdo dasima  gens

As laminas foram observadas em microscépio de epifluorescéncia Zeiss Axioplan
2 (Carl Zeiss, Alemanha) com lampada de mercario de 100W, conjunto de filtros para
DAPI (02 Carl Zeiss, Alemanha), Rodamina (15 Carl Zeiss, Alemanha) e Fluoresceina (10
Carl Zeiss, Alemanha) e equipado com camera digital (Color View XS, AnalySiS Co). A
Tabela 4.3, adaptada de MOTER e GOBEL (2000), apresenta os comprimentos de onda

de excitagdo e emissado dos fluorocromos utilizados.
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Tabela 4.3 — Fluorocromos utilizados para a identificacdo dos micro-organismos
nitrificantes pela técnica de FISH, adaptada de MOTER e GOBEL (2000).

Comprimento de onda (nm)

Fluorocromos Excitacédo Emisséo Coloragéo
Fluoresceina-isotiocianato
(FITC) 492 528 verde
Rodamina-tatrametil-isotiocianato
(TRITC) 557 576 vermelha
DAPI 372 456 azul

4.8 Métodos analiticos

Para todos os pardmetros determinados neste trabalho, referentes ao efluente tratado

no MBBR, procurou-se padronizar a nomenclatura utilizada da seguinte forma:

« efluente inicial é aquele amostrado no interior do biorreator apés 1 min da
alimentacdo do afluente, ou seja, ap6s o0 tempo necessario para a
homogeneizacdo completa do liquido que entrou no biorreator com a porcdo que
permaneceu no interior do mesmo;

+ efluente final é aquele que, passado o tempo de um ciclo de operacdo do

biorreator, foi esgotado e amostrado no barrilhete de recepc¢éo do efluente tratado.

4.8.1 Determinacgéo de nitrogénio como N-NH 3, N-NO,", N-NO3’

Para a determinagcdo de amdnia foi utilizado o método colorimétrico de Nessler
segundo o protocolo 4500-NH; C descrito pela AWWA (APHA, 1998). O principio desta
técnica esti baseado na reag¢édo da amonia livre (NH3) com iodeto de mercurio e potassio
presente no reativo que é altamente alcalino. Esta reacdo leva a formacdo de uma
dispersdo coloidal castanho-amarelada cuja intensidade de cor é proporcional a
guantidade de aménia presente na amostra. Embora este método seja indicado para uma
restrita faixa de concentracdo de N-NH; (20 ug L™ até 5 mg L™) gerando a necessidade de
diluicio das amostras em praticamente todas as determinacbes feitas no presente

trabalho, € uma técnica de rapida aplicacdo, com a possibilidade de utilizar quantidades



diminutas de reagente (0,1 mL de reativo de Nessler para 5 mL de amostra) e na qual o

fon cloreto ndo é considerado interferente.

A determinacdo do teor de ambnia nas amostras foi obtido pela leitura da
absorvancia em espectrofotometro HACH, modelo DR/2010 (o mesmo utilizado para a
DQO), a 425 nm, confrontada com a curva padrao de cloreto de aménio na faixa de 20 ug
L*até 5mg L™

Frisa-se, portanto, que no presente trabalho todas as mencgbBes ao teor de
nitrogénio amoniacal estdo relacionadas a aménia (NH3) e ndo ao ion aménio (NH*,), por

conta da técnica de determinacao utilizada.

Tanto para a quantificacdo de aménia, como de nitrito e nitrato, as amostras de
efluente foram previamente filtradas em membranas de acetato de celulose com diametro

de poro de 0,45um e auxilio de filtracdo a vacuo, sendo sempre preparadas em triplicata.

Os teores de nitrito (NOy) e nitrato (NOjz) foram determinados por cromatografia
ibnica. Este método gera resultados confiaveis, porém, requer cuidados na preparacao da
amostra, principalmente amostras ambientais. O ideal para cromatografia de ions é que
sejam anulados ou retirados todos os compostos que ndo sejam ions, principalmente
matéria organica, antes da injecdo da amostra no cromatégrafo. Esta é uma barreira para
a determinacéo de ions em efluentes, por esta técnica, visto que sua matriz € em grande
maioria organica. Recomenda-se a utilizacdo de cartucho C;g para a remocdo de
organicos da amostra, 0 que encarece e torna mais demorada as determinagfes. No
presente trabalho optou-se por diluir as amostras com o intuito de se chegar a niveis de
organicos na faixa de ppb. A anélise de ions em concentracdes muito elevadas (g L™)
também néo é recomendada, pois pode saturar rapidamente a coluna. Nestes casos

também se utiliza o recurso da diluigcéo.

As amostras para a determinacdo do nitrito e do nitrato, em todos os regimes
operacionais, foram diluidas no minimo 100 vezes. Na condicdo de 12 g CI' L*, as
amostras antes de serem diluidas, foram filtradas em cartuchos de prata (Onguard®lIAg -

Dionex) para a remoc¢édo do ion cloreto.
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O cromatografo de ions utilizado para estas determinacdes foi o da marca
DIONEX, modelo ICS90 com supresséao e detector de condutividade ASRS®-ULTRA. Para
a determinacéo dos ions nitrito e nitrato foi empregada a coluna aniénica modelo AS14A
4-mm precedida de uma pré-coluna. O eluente empregado foi o carbonato de sddio
(marca Sigma-Aldrich) em solucdo com concentracdo final de 8 mmol L* e como
regenerante solucdo de acido sulfdrico (marca Sigma-Aldrich) na concentracéo final de 25
mmol L*. O tempo de corrida de cada determinacéo foi de 16 min e os tempos de

retencao para os ions de interesse foram 5,9 e 8,4 min para NO, e NO3, respectivamente.

4.8.2 Determinacgéao de cloreto

A determinacgdo do teor de cloreto nas amostras do afluente bruto industrial foi
realizada pelo método titulométrico de Mohr, conforme a norma NT-202.R10, descrita e
recomendada pela FEEMA (1986).

4.8.3 Determinacdo da demanda quimica de oxigénio

No presente trabalho foram determinadas a DQO total e a DQO dissolvida para as
amostras do afluente industrial e para as amostras referentes ao inicio e ao final dos
ciclos operacionais do MBBR, com exce¢do do regime operacional com 12 g ClI' L™

A DQO dissolvida difere da total pela passagem da amostra através de
membranas de acetato de celulose de 0,45um de didmetro de poro com auxilio de
filtracdo a vacuo. Este procedimento permite remover as substancias organicas

associadas aos sélidos suspensos presentes na amostra.

Para concentracdes de cloreto de até 2.000 mg L™ a DQO foi avaliada segundo a
norma 5.220D recomendada pela AWWA (APHA, 2005). Este é o método colorimétrico
por refluxo fechado que utiliza o dicromato de potassio como oxidante e o sulfato de prata
em Aacido sulfarico como agente catalisador da reacdo. Para as amostras com
concentracdes de cloreto entre 2.000 e 6.000 mg L™ utilizou-se o método adaptado por
FREIRE e SANT'ANNA JR. (1998) o qual esta baseado nos principios apresentados
acima com pequenas modificacdes. Para as amostras com teor de cloreto acima de 6.000

mg L™ a DQO n&o foi determinada.
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A absorvéncia das amostras oxidadas foi medida no espectrofotometro HACH,
modelo DR/2010 no comprimento de onda de 600 nm relativo & curva de calibragédo para
valores de DQO na faixa de 100 a 1000 mg L™.

4.8.4 Determinagédo de carbono orgéanico dissolvido

O teor de carbono organico dissolvido (COD) foi determinado utilizando-se o
analisador de carbono orgénico total (COT) da marca Shimadzu, modelo TOC-5000A. O
aparelho em questdo promove combustdo completa de todo carbono organico presente
na amostra em condi¢bes severas de temperatura com auxilio de catalisador e o carbono
inorganico é diretamente transformado, por outra via, em gas carbdnico sendo os dois
detectados por um analisador infravermelho. A diferenca entre o CO, total e o obtido via

compostos inorganicos permite identificar a quantidade de COT no material analisado.

No presente trabalho foi determinado apenas o teor de COD por conta das
amostras terem sido filtradas em membranas de acetato de celulose de 0,45um de

didmetro de poro.

Assim como para a DQO, existe uma limitacdo na utilizacdo do aparelho para
amostras com elevadas concentracdes salinas, sendo que acima de 3.000 mg L™ deve-se
diluir o efluente. Porém, por conta da elevada sensibilidade do equipamento foi possivel
trabalhar com diluicBes de até 10 vezes para as amostras com maior teor de sal, o que

seria inviavel no caso da DQO.

O método aplicado para as determinacdes de COD seguiu 0s procedimentos
5310A e B padronizados pela AWWA (APHA, 2005).

4.8.5 Determinagéo de sélidos suspensos totais e vo  lateis

O teor de sdlidos suspensos totais e volateis (SST e SSV) do efluente liquido foi
obtido por gravimetria utilizando-se o método de residuo seco a 105 e 550°C. Volumes
conhecidos das amostras foram filtrados com membranas de fibra de vidro sob filtracdo a
vacuo. O residuo retido na membrana foi levado a estufa a 100°C por no minimo 12 horas
e posteriormente a mufla a 550°C por 1 hora.
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O resultado obtido ap6s a estufa é referente aos SST. Apés a calcinacéo se obtém
o resultado dos SSV, os quais geralmente estdo associados a por¢do organica da
amostra e, portanto, podem indicar o teor da biomassa presente nas amostras de lodos e
biofilmes. No caso do presente trabalho este procedimento também foi utilizado para a
qguantificacdo da biomassa aderida as biomidias do MBBR, porém entendeu-se que a
terminologia mais apropriada a ser utilizada neste caso seria soélidos totais e volateis (ST

e SV), conforme apresentado anteriormente.

Os testes foram realizados segundo as metodologias 2540D e 2540E
recomendadas pela AWWA (APHA, 2005).
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5 Resultados e Discussao

5.1 Caracterizacdo do efluente industrial

A Tabela 5.1 apresenta os valores médios e os respectivos desvios padrdo dos
resultados obtidos na caracterizacédo do efluente industrial utilizado no trabalho. Os dados

referem-se a todo o periodo experimental.

Tabela 5.1 — Caracterizacéo do efluente industrial.

Parédmetros Média e desvio
N-NH; (mg L™ 50 + 23
N-NO; (mg L™) 22+13
Cloreto (mg L™) 50 +12
SST (mg L™ 210 +101
SSV (mg L™ 156 + 69
pH 7,1+0,3

A ocorréncia de elevada variabilidade nos dados apresentados na Tabela 5.1 é
caracteristica tipica de efluentes industriais. Vale salientar que os valores de nitrato no
efluente sdo muito baixos, evidenciando que a nitrificagdo foi praticamente nula no

processo bioldgico que gerou o efluente utilizado no presente trabalho.

As substéncias organicas remanescentes no efluente industrial por varias vezes
influenciaram o processo de nitrificacdo. Por conta desta questao, os resultados médios e
seus desvios padrdo, obtidos na quantificacdo da matéria organica por DQO (total e
dissolvida) e COD, sédo apresentados separadamente para cada condicdo operacional,

como pode ser observado na Tabela 5.2.
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Tabela 5.2 — Teor de matéria organica do efluente industrial.

Etapas DQO,(mgL™) DQOgq(mgL™* COD(mgL™ DQO,/COD
250 dias iniciais 341 +197 255 +131 n.d n.d
Regime 1 278 + 205 215 +132 68 £ 27 29x0,2
Regime 2 230 £91 179 £ 48 72 £ 23 3,0+£0,2
Regime 3 218 £53 174 + 32 62 +13 29+0,3
Regime 4 231 +17 178 £ 27 55+9 3,2+0,2

DQO; - Demanda Quimica de Oxigénio total
DQOy - Demanda Quimica de Oxigénio dissolvida
n.d - ndo determinado

Os valores de DQO determinados sugerem que poderia ocorrer o favorecimento
das bactérias autotréficas nitrificantes no biofilme, porém, a variabilidade apresentada
revelou grande influéncia sobre o processo de nitrificacdo, como serd comentado

posteriormente.

Nos casos em que o efluente industrial apresentou concentracdes de DQO bem
superiores aos valores médios, a matéria organica presente, muito provavelmente
biodegradavel, estava associada a problemas operacionais da ETDI na propria indUstria.
Por conta disso e da constatacdo da relevante influéncia que a matéria organica causou
no processo de nitrificagdo, a partir da metade do segundo regime operacional, optou-se
por efetuar um controle mais criterioso na coleta e/ou utilizagdo do efluente, para garantir

que a ETEI da indUstria estivesse com bom desempenho, ou seja, baixa DQO.

As razbes DQO4/COD, apresentadas na Tabela 5.2, mostram que as relacdes
entre DQO e carbono orgénico dissolvido obtidas para o efluente foram praticamente
constantes e se situam proximas ao valor 3.

DeterminacBes da Demanda Bioquimica de Oxigénio (DBOs) foram realizadas em
3 amostras do efluente industrial coletadas no Ultimo regime operacional. Estes ensaios
foram gentilmente realizados no Laboratério de Engenharia Sanitaria do Departamento de
Engenharia Sanitaria e Meio Ambiente da Universidade Estadual do Rio de Janeiro
(UERJ). A metodologia utilizada foi a preconizada pelo método 5210 B DBOs. Os

resultados obtidos para a DBOs foram nulos, o que levou a conclusdo de que a matéria
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organica remanescente no efluente, para o quarto regime operacional foi prioritariamente
recalcitrante. No Anexo Il encontram-se dois cromatogramas de amostras distintas do
efluente industrial, obtidos por cromatografia a gas acoplada a detector seletivo de
massas. Os mesmos permitem constatar a complexidade e diversidade das substancias
presentes no efluente industrial mesmo depois de tratado biologicamente. Estas analises
foram realizadas no Instituto de Quimica da UFRJ, no Laborat6rio de Cinética Aplicada a
Quimica Atmosférica e Poluigo.

5.2 Condi¢cBes operacionais

Os testes de capacidade de homogeneizagdo do reator e distribuicdo das
biomidias foram realizados com a injecdo de uma solugdo corante no ponto de
alimentacao do biorreator e apresentaram resultado satisfatério. A homogeneizacgéao total
do meio liquido se deu em menos de um minuto. A Figura 5.1 mostra o reator antes da
realizacdo do teste e depois do mesmo finalizado, um minuto ap6s a adicao do corante.

Figura 5.1 — Fotos ilustrativas do teste de capacidade de homogeneizacdo do meio
liquido e da distribuic@o das biomidias; A) antes de iniciar o teste; B) apés 1 min da

injecdo do corante.
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A capacidade de oxigenacdo do meio liquido foi obtida a partir de testes para a

determinacao do coeficiente de transferéncia de oxigénio (K.a) e se mostrou satisfatéria.

No que se refere ao funcionamento da automacao, problemas com entupimento
das valvulas solendides foram constantes durante todo o periodo de operacgdo do sistema.
Problemas iniciais (seis primeiros meses de funcionamento) com o controle de nivel do
biorreator foram solucionados com o afastamento das pecas responsaveis pelo
acionamento do sistema das paredes do reator e, também, com o controle de seguranca

por tempo.

Os primeiros testes de conversdo da amdnia realizados para selecionar o tempo
de aeracao do ciclo operacional foram conduzidos depois do trigésimo dia de operacgéo do
MBBR. O acompanhamento da aménia removida e dos valores de pH no inicio e ao final
de um ciclo mostrou que a nitrificacdo ja havia se estabelecido. A Figura 5.2 expressa
graficamente a variacdo dos valores de pH desde o inicio até completar 40 dias da

operacéo do biorreator.
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¢ pHfinal
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0 5 10 15 20 25 30 35 40

tempo, dias

Figura 5.2 — Variacéo do pH ao longo do tempo, medido no inicio e ao final de cada ciclo

operacional, nos primeiros 40 dias de operacdo do MBBR.

Observa-se na Figura 5.2 que até 15 dias de operacdo ndo ocorreram variagdes

efetivas de pH no processo, e que a partir de entdo a diferenga de pH entre o inicio e 0
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final do ciclo tornou-se mais significativa, evidenciando a acao nitrificante da biomassa,

que é caracterizada pela formac&o dos ions H".

O oxigénio dissolvido no biorreator também foi monitorado e permaneceu na faixa
de 7,5 a 8,5 mg L. Esta concentracdo de OD garante que ndo houve, em qualquer
momento, a inibicdo do processo por falta de oxigénio. A temperatura do meio reacional
foi a temperatura ambiente do laboratério, que em grande parte do periodo de operagéo
do MBBR foi de 24 + 2<T.

A Figura 5.3 apresenta graficamente os valores médios e 0s seus respectivos
desvios padrdo, para nitrogénio amoniacal e pH, obtidos a partir dos resultados de trés
testes de oxidacdo amostrados durante 10 horas. O oxigénio dissolvido durante todo o
periodo dos testes se manteve entre 8,2 e 8,7 mg L™. Nitrito e nitrato ndo foram

monitorados.

—O-- concentracdo de N-amoniacal —2— pHno meio reacional
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Figura 5.3 — Resultados de nitrogénio amoniacal e pH para a primeira batelada de testes
de acompanhamento da conversdo de amdnia.

Dos resultados mostrados na Figura 5.3 depreende-se que até 6 horas de aeracao
foi removido, em média, 45% do nitrogénio amoniacal alimentado. Nas 4 horas seguintes
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os valores da ambnia permaneceram praticamente constantes e coincidiram com a
reducdo do pH (valores inferiores a 7,0). Sugere-se que pode ter ocorrido inibicdo das
bactérias que oxidam amédnia (AOB) devido a reducdo dos valores de pH do meio
reacional, por conta da producdo dos ions hidrogénio resultantes da propria oxidacédo da

amonia.

Uma das provaveis causas desta inibicdo é a possivel presenca do acido nitroso,
conforme apresentado na sec¢do 3.4.1. Segundo SCHMIDELL e REGINATTO (2007),
muito provavelmente, o acido nitroso € o verdadeiro inibidor da acdo das bactérias

nitrificantes.

A partir da provavel inibicdo do processo de oxidacdo da aménia, por conta da
diminuicdo do pH, procurou-se suprir alcalinidade suficiente ao meio liquido para
neutralizar o efeito dos ions H* gerados durante a nitrificacdo. No inicio foi adicionada
guantidade previamente determinada de carbonato de sédio (barrilha) ao efluente
preparado para ser alimentado ao biorreator. Segundo GERARD (2002), cerca de 7,1 kg
de alcalinidade (CaCOj) sdo consumidos por kg de aménia oxidada. Posteriormente,
guando a etapa andxica foi desabilitada, deu-se inicio ao suprimento automatizado de
barrilha: uma solucéo concentrada de carbonato de s6dio armazenada em um barrilhete
colocado lateralmente acima do sistema (para promover a alimentagdo por gravidade)
permaneceu acoplada a uma valvula solendide e na seqiiéncia, ao biorreator, por meio de
mangueiras de silicone; quando o aparelho de medicdo do pH, colocado em linha,
detectava valores de pH abaixo de 7,0, promovia-se 0 acionamento (abertura) da valvula
solendide e permitia-se a entrada da barrilha pelo periodo necessario até que o eletrodo
de pH detectasse novamente valores acima de 7,0, acionando-se a valvula, que era

fechada de modo automatico.

Passado o periodo de adaptagdo a esta nova condicdo, foi realizada nova
batelada de testes de conversdo da aménia. A Figura 5.4 apresenta graficamente os
valores médios e os seus respectivos desvios padrdo, em termos de nitrogénio amoniacal
e da eficiéncia na sua conversdo, obtidos a partir dos resultados de trés testes

amostrados durante 10 horas.
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Figura 5.4 — Valores médios de nitrogénio amoniacal e sua eficiéncia de remocao, obtidos
ao longo de 10 h durante a segunda batelada de testes de acompanhamento da
conversao de amonia.

Como pode ser observado na Figura 5.4, é notério que os resultados obtidos para
a oxidacdo da amodnia, nesta segunda batelada de testes, mostraram substancial ganho
em termos da capacidade de biodegradacdo do substrato (NH3), alcangcando conversao
praticamente total (97%) do nitrogénio amoniacal em 8 horas de teste. A partir destes
resultados é possivel considerar que a inibicdo da nitritacé@o foi solucionada pelo controle

da alcalinidade no meio reacional.

Durante estes ensaios foi possivel determinar a formacédo do nitrato. A Figura 5.5
expressa graficamente os resultados médios e os respectivos desvios padrao obtidos
para a formag&o do nitrato, nos trés testes realizados, assim como o perfil de conversao
da amodnia e a estimativa da possivel formacéo do nitrito. O teor de nitrito foi calculado a
partir do balanco de nitrogénio das trés principais substancias nitrogenadas envolvidas no

processo de nitrificagdo convencional (aménia, nitrito e nitrato).
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Figura 5.5 — Valores médios de nitrato formado, perfil de amobnia e a estimativa da
formacao de nitrito ao longo de 10h durante a segunda batelada de testes de

acompanhamento da conversdo de amdnia.

Pelo perfil de formacdo do nitrato apresentado na Figura 5.5, infere-se que até
aproximadamente 5 horas de teste ocorreu algum tipo de inibicdo das bactérias que
oxidam nitrito (NOB), e que, somente a partir deste ponto, ocorreu a conversdo a nitrato,
porém, de forma ndo muito expressiva até o final do teste. A hipétese que pode ser
considerada para este caso, baseada em relatos da literatura, € que o pH basico, em
torno de 8,0, favoreceu a presenca de NH; livre o que inibiu a atividade das NOB até
aproximadamente 5 horas de teste. A partir deste ponto, quando a maior parte da amonia
ja havia sido convertida, as NOB voltaram a ter atividade, o que culminou na formacao do

nitrato, porém, em quantidades muito aquém das esperadas.

Estes resultados para a conversao do nitrato, principalmente apds as primeiras 5
horas de teste, também poderiam sugerir a ocorréncia da nitrificacdo e desnitrificacao
simultdneas (SND), levando em considera¢do que o biofilme estava bem estabelecido e
poderia conter zonas andxicas. Porém, comparando os valores de OD observados
durante os testes com os valores apresentados na literatura, para sistemas que
promoveram a SND (HOLMAN e WAREHAM, 2005), esta hipétese pode ser descartada.
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Conforme apresentado na sec¢do 3.3, alguns pesquisadores sugerem que O
acumulo de nitrito no processo de nitrificacdo é influenciado pela combinacdo do pH,

temperatura e oxigénio dissolvido.

VILLAVERDE et al. (1997) determinaram, em seus experimentos, a interferéncia
dos valores de pH, entre 7,0 e 8,5, na acdo das NOB. Os autores observaram que a partir
de pH igual a 7,5 deu-se inicio ao acimulo do nitrito até o patamar de 85% para pH igual
a 8,5. Este acumulo foi associado a inibicdo seletiva das NOB por conta da amdnia livre
detectada, a qual também aumentou exponencialmente para valores de pH acima de 7,5.
Similarmente, SURMACZ-GORSKA et al. (1997) constataram que o pH é o parametro
decisivo na inibicdo da atividade das NOB e sugerem que é possivel acumular nitrito
controlando o pH em torno de 8,0.

Para ABELING e SEYFRIED (1992), o principal pardmetro a ser controlado na
remocao de nitrogénio via nitrito, foi a concentracdo de amonia livre que, por sua vez, esti
relacionada com o teor de N-amoniacal no efluente, com o pH e com a temperatura.
Segundo os autores, tanto Nitrosomonas como Nitrobacter séo inibidas por aménia livre,

no entanto, Nitrobacter sdo mais sensiveis, sendo inibidas em concentra¢cdes mais baixas.

No que se refere aos experimentos anteriormente relatados, os valores de pH
permaneceram por todo o periodo dos testes em torno de 8,0, por ter sido adicionada
alcalinidade suficiente ao efluente alimentado ao MBBR. O efetivo consumo de OD,
diferentemente do que foi observado na primeira batelada destes ensaios, corroborou a
evidente melhoria na taxa de oxidagdo da aménia. No inicio dos testes, periodo mais ativo
da comunidade nitrificante, os valores de OD chegaram, em média, a 4,0 mg L™ e ao final
de 10 horas retornaram a valores préximos ao da saturacdo na agua, evidenciando a
finalizacdo da oxidacdo dos substratos. Tais observacdes podem ser visualizadas na

Figura 5.6.
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Figura 5.6 — Resultados médios dos valores de pH e OD para a segunda batelada de

testes de acompanhamento da conversao de amonia.

A temperatura média durante estes ensaios manteve-se acima de 30°C,
diferentemente da maior parte do periodo de operacdo do MBBR, por conta de problemas
na manuten¢ao da temperatura ambiente do laboratério, que coincidiu com a estac¢éo do

verao.

Mediante a apresentacdo destes resultados, pode-se inferir que a hipotese de
acumulo do nitrito é bastante provavel por conta dos valores de pH e temperatura estarem

préoximos aos das condi¢Bes apresentadas na literatura para promover a inibicdo das NOB.

ZDRADEK (2005) confirmou, pela aplicacdo de testes respirométricos em um
reator de nitritacdo, operado na forma de bateladas seqiienciais, que a maxima atividade
microbiana para as AOB foi alcancada na condicdo de pH igual a 8, coincidindo com os
valores observados nos experimentos que estdo sendo discutidos no presente trabalho.

SINHA e ANNACHHATRE (2007) investigaram o efeito da variacdo dos
parametros operacionais pH, T e OD na nitrificacdo. O principal objetivo do trabalho foi
obter as condi¢cBes ideais para promover a nitrificagdo parcial em um efluente sintético

inorganico. Os experimentos conduzidos em pH igual a 8,0 e temperatura de 35°C
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levaram & melhor condicdo de acumulo do nitrito. As condi¢cdes ideais de oxigénio
dissolvido no meio reacional foram observadas para valores da ordem de 0,3 a 0,5 mg L
Nos ensaios de determinacdo do efeito especifico do pH sobre a nitrificagédo, nos quais o
pH foi controlado e manteve-se em torno de 8,0 (Figura 5.7), o perfil dos resultados
obtidos para amonia e nitrito foi similar aos que foram anteriormente apresentados para
este trabalho, quando levada em consideracdo a hipétese do acimulo de nitrito (Figura
5.5).

Tempo (horas)

| =~ NH4-N =~ NO-N ——NOg-N -=Total N|

Figura 5.7 — Resultados da converséo de nitrogénio amoniacal sob condi¢des controladas
de pH (igual a 8,0), apresentados por SINHA e ANNACHHATRE (2007).

Como o principal objetivo do acompanhamento da biodegradac@o da aménia foi
selecionar o tempo da fase aerdbia do ciclo operacional, determinou-se com base nos
resultados apresentados que o tempo de duracdo desta etapa deveria permanecer o
mesmo do inicio da operacdo do biorreator, ou seja, o tempo de reacdo para promover a
nitrificacéo foi fixado em 12 h. Esta decisao foi tomada devido a constatacdo da grande
variabilidade dos parametros relacionados ao sistema e de que a melhor condicdo de

oxidagcdo da amobnia, até aquele momento, foi alcancada dentro do tempo proposto (10 h).

Definidas as condi¢des operacionais de tempo e alcalinidade na etapa nitrificante
(aerdbia), deu-se inicio a implementacdo da desnitrificacdo (etapa anodxica). Para esta
finalidade, etanol foi adicionado ao biorreator como fonte externa de carbono, no inicio da
etapa anodxica (duracdo de 12 horas) de cada ciclo operacional e de maneira
automatizada. Supondo a conversdo total de amdnia em nitrato e assumindo a razéo
DQOI/N-NO;3 igual a 6 (ABELING e SEYFRIED, 1992) como sendo a razdo ideal para

promover a desnitrificacdo, foi calculada a quantidade necessaria de etanol para
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suplementar o meio reacional. O procedimento para a alimenta¢éo do etanol ao biorreator
foi praticamente 0 mesmo descrito anteriormente para a adi¢cdo de barrilha, porém, o
parédmetro de controle da quantidade a ser adicionada foi o tempo de abertura da valvula,
diferentemente do caso da barrilha, no qual o parédmetro de controle foi o pH. Uma
solucdo na proporcdo (1:20, v vY) de alcool absoluto foi preparada e colocada no
barrilhete de alimentacdo. Foram realizados testes para ajustar o tempo de abertura da
valvula & vazdo de entrada desta solugdo que garantisse a quantidade de etanol

necessaria a desnitrificacao.

A etapa referente a implantacdo da desnitrificacdo foi iniciada quando o reator
completou 150 dias de operacgéo e, a partir desta data, observou-se o declinio gradativo
na eficiéncia de conversdo da aménia, culminando na perda completa da atividade
nitrificante. Manteve-se a fase desnitrificante por 35 dias. A partir do momento que néo se
obteve mais resultados positivos para a conversdo da ambnia e nenhum indicio de
recuperacdo da mesma, optou-se por cessar a desnitrificacdo e retomé-la, se possivel,
em outro momento. Foram necessarios 30 dias, apés a retirada da alimentacéo do etanol
ao biorreator, para a recuperacao da nitrificacdo. Visto que a adicdo de matéria organica
ao meio reacional foi extremamente prejudicial a comunidade microbiana autotréfica, deu-
se por encerrada a possibilidade de retomar a desnitrificacdo neste biorreator nas
condi¢Bes apresentadas. Portanto, a partir dos 185 dias de operacéo o ciclo operacional
do MBBR passou a ter 730 minutos sendo: 5 min para a alimentacéo do afluente, 715 min

de aeracao, 5 min para a decantagdo e 5 min para o esgotamento do efluente tratado.

A incompatibilidade da fase nitrificante previamente estabelecida com a tentativa
de implantacdo da desnitrificacdo ocorreu, muito provavelmente, devido a equivocada
escolha da relacdo DQO/N aliada a forma de alimentagdo do etanol no MBBR. Infere-se
gue a alimentacdo de quantidades excessivas de etanol ao biorreator ocasionou o
desequilibrio da comunidade microbiana presente, o que favoreceu o crescimento das
bactérias heterotroficas em detrimento das autotréficas (responsaveis pela nitrificacao). A
qguantificacdo da biomassa durante este periodo, por determina¢cBes gravimétricas do
biofilme, mostrou a ocorréncia de crescimento brusco e acentuado da biomassa aderida.

Estes resultados serdo apresentados na secdo 5.6.1.
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A Figura 5.8 expressa graficamente os valores de nitrogénio amoniacal no inicio e

no final dos ciclos operacionais, monitorados durante os primeiros 250 dias de operacao

do MBBR.
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Figura 5.8 — Resultados da conversao de nitrogénio amoniacal desde o inicio da

operacéo do biorreator até os 250 dias subsequentes.

A Tabela 5.3 sumariza os valores médios e os respectivos desvios padrdo dos

resultados relativos ao desempenho da conversdo do nitrogénio amoniacal, conforme

mostrados na Figura 5.8. Para apresentar estes resultados os mesmos foram divididos

em quatro conjuntos de dados distintos, caracterizados pela maior ou menor variabilidade

na eficiéncia de conversdo da amdénia. Foram destinados 60 dias para compor o conjunto

de dados representativos da etapa referente ao inicio da desnitrificacdo até a retomada da

nitrificag&o.
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Tabela 5.3 — Resultados da conversao de nitrogénio amoniacal na primeira etapa
de operacao do MBBR.

Periodo N-NH; (mg L™) Eficiéncia de

(dias) Inicial final conversao (%)
primeiros 90 93+19 32+22 65 £ 23
60 intermediérios 85+13 12 +£10 87 +12
60 refs. desnitrificacédo 95+ 16 54 + 38 47 £ 32
altimos 40 98 +18 9+6 91+6

Embora as evidéncias de que o desempenho da nitrificacdo esteve diretamente
associado as condi¢Bes operacionais do processo, deve-se ressaltar que o teor de
matéria organica, oriundo do efluente industrial, também apresentou forte influéncia sobre
este desempenho. Para melhor relatar esta observagéo a Figura 5.9 expressa a relacao
dos valores médios de DQO inicial total e dissolvida versus eficiéncia de conversdo do

nitrogénio amoniacal, para os quatro conjuntos de dados apresentados na Tabela 5.3.
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Figura 5.9 — Converséo de nitrogénio amoniacal versus DQO inicial para os quatro

conjuntos de dados relativos aos primeiros 250 dias de operacdo do MBBR.

Apesar dos valores de R? obtidos para a correlacdo proposta ndo terem sido
excelentes (R* = 0,9398 para a DQO inicial total e R* = 0,9246 para a DQO inicial
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dissolvida), observa-se forte tendéncia de queda na eficiéncia de converséao do nitrogénio
amoniacal com o aumento da DQO inicial, tanto para a DQO dissolvida como para a total.
Os pontos mais deslocados em relacdo a linha de tendéncia retratam a fase inicial de
operacdo do MBBR, sendo que neste periodo observou-se o maior desvio padrao para 0s
dados relativos a DQO (Figura 5.10), podendo ser esta uma justificativa para os valores
de R%

Os resultados da eficiéncia média de remog¢éo da matéria organica, em termos da

DQO total e dissolvida, estdo sumarizados na Tabela 5.4.

Tabela 5.4 — Resultados médios e seus respectivos desvios padréo para a eficiéncia de
remocédo da DQO total e dissolvida na fase inicial de operacdo do MBBR.

Periodo referente aos Eficiéncia de Remocéo Eficiéncia de Remocéo
250 dias iniciais de : .
operacio do MBBR para a DQO total para a DQO dissolvida

: (%) (%)
(dias)
primeiros 90 36+10 30+10
60 intermediérios 36+14 24 +16

60 refs. desnitrificacéo 33+11 3217

altimos 40 304 12+5

E interessante observar que a eficiéncia de remocao da DQO total, em média, ndo
apresentou diferenca significativa nesta fase de operacdo. Em relacdo a DQO dissolvida
os resultados médios mostram, além da alta variabilidade, expressa pelos valores do
desvio padrao, menor remocédo nos ultimos 40 dias. Sugere-se que a queda de eficiéncia
observada ocorreu por conta dos menores valores de DQO oriundos do efluente industrial,
com grande parcela de substancias recalcitrantes.

A Figura 5.10 expressa graficamente, de maneira resumida, os resultados médios
e 0s respectivos desvios padrdo obtidos para a DQO inicial e final (total e dissolvida).
Estes dados estéo relacionados aqueles apresentados na Tabela 5.4. Os valores mais

expressivos observados na etapa referente a desnitrificacdo estdo diretamente
relacionados a alimentacao da fonte externa de carbono ao biorreator na forma de etanaol.
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Figura 5.10 — Resultados médios da DQO inicial e final, total e dissolvida, desde o inicio

da operacao do MBBR até os 250 dias subsequentes.

Os resultados obtidos para os teores de sélidos suspensos no inicio e no final dos
ciclos operacionais estdo apresentados na Figura 5.11. Observa-se que a concentragdo
de solidos no final do ciclo foi sempre inferior aquela do inicio. Apenas no periodo entre
160 e 180 dias os valores de sélidos no efluente final foram superiores ao do efluente
inicial, por conta do excessivo aporte de matéria organica no biorreator (etapa da
desnitrificacdo), o que promoveu o crescimento da biomassa também em suspensdo. A
variabilidade dos soélidos suspensos (SST e SSV) iniciais foi inerente as caracteristicas do
efluente industrial. As relag6es SSV/SST no efluente inicial e final resultaram nos valores,

0,73+0,12 e 0,67 0,14, respectivamente.
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Figura 5.11 — Acompanhamento dos SST e SSV no efluente inicial e final do

ciclo operacional, durante os primeiros 250 dias de trabalho do MBBR.

5.3 Apresentacdo dos regimes operacionais

Os Ultimos 40 dias do periodo inicial de operacdo do MBBR apresentaram
desempenho relativamente estavel para a conversao de amdnia. A partir de entdo, deu-se
inicio ao primeiro regime operacional dos quatro propostos para este trabalho. A Figura
5.12 ilustra a distribuicdo destes regimes no tempo, associados ao perfil da salinidade,
sendo este representado pelo teor do ion cloreto (CI"). O tempo de operagdo dos regimes
incluiu o periodo de adaptacdo da biomassa para cada nova condi¢cdo e foi distinto nos
quatro casos, devido as peculiaridades de cada etapa.

105



15000

Regime 1|  Regime 2 Regime 3 Regime 4
12000 | o-eem
(o) e} O
~ 9000 -| oy
_ s C
g’ o O‘. :
- 6000 - OM 5
@) o
QO.
3000 - O-00m-©
DQ
OD
0 M T T T T T T T T T
250 300 350 400 450 500 550 600 650 700 750 800 850
tempo, dias

Figura 5.12 — Teor de ions cloreto no efluente alimentado ao biorreator nos quatro
regimes operacionais investigados. Simbolos vazados (salinidade variavel referente ao
periodo de adaptagéo a nova condicéo), simbolos cheios (salinidade constante
caracteristica do regime operacional em questao).

Por conta da elevada variabilidade do sistema, constatada anteriormente, nao foi
possivel operar o MBBR nos periodos de tempo propostos inicialmente. A Tabela 5.5
apresenta o que foi proposto, o periodo efetivo de operacéo e o tempo utilizado para a
adaptacdo da microbiota a cada nova condi¢do de cloreto.

Tabela 5.5 — Comparacéo da duracéo dos periodos propostos e os efetivos para 0s

quatro regimes operacionais investigados.

Periodo de Periodo de Periodo de
Regimes clt operagao operagao adaptacéo
operacionais (gL™ proposto (dias)  efetivo (dias) (dias)
1 0,05 90 106 250 iniciais
2 3 120 136 35
3 6 120 164 34
4 12 120 163 119
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Para os regimes 2 e 3, 35 e 34 dias, respectivamente, foram suficientes para a
implementagéo gradual de cloreto ao meio. No regime 4, o acréscimo e decréscimo da
salinidade observados no periodo de adaptacdo estiveram associados a problemas

operacionais que serdo comentados posteriormente.

Na Figura 5.13 estd representado graficamente o acompanhamento do
desempenho da nitrificagdo para 0s quatro regimes operacionais investigados. A
conversao de amodnia e a respectiva producdo de nitrato estdo representadas em termos

de N-NH3; e N-NO3 no inicio e no final de cada ciclo operacional.

Observa-se da Figura 5.13, que no regime 1, até o inicio do regime 2, ocorreu
maior instabilidade em relacdo a capacidade de conversdo de amdnia, fato ndo esperado
por ter sido este a continuacdo do periodo caracterizado como o de melhor desempenho
na primeira etapa de operacédo (250 dias anteriores). Entretanto, os valores de DQO inicial
nesta fase voltaram a apresentar flutuagbes resultando, novamente, na instabilidade do

processo de nitrificagao.

No que se refere aos regimes 2 e 3 pode-se inferir que a suplementa¢éo de sal ao
meio associada ao controle mais criterioso do efluente industrial — em termos de matéria
organica — colaborou para estabelecer melhores condicbes no desempenho da converséo
biolégica de aménia a nitrato, pois é notéria a menor instabilidade do processo nestes
periodos. Os dois eventos ocorridos em cada uma destas etapas, que levaram a perda

total da eficiéncia na remocao de amdnia, foram causados por problemas operacionais.

No regime 3 o problema que afetou o desempenho do processo foi a valvula
solendide de alimentacdo da barrilha, a qual ndo estava fechando completamente,
permitindo a alimentacdo continua da solucdo ao biorreator, 0 que resultou na elevacéo
do pH para valores acima de 9. Neste caso, supde-se que a amobnia livre foi favorecida
em relacdo ao ion aménio e, conforme apresentado na literatura, a amonia pode ter sido

toxica para as proprias AOB, fato que levou a inibicao total da atividade nitrificante.
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Figura 5.13 — Perfil da nitrificac@o: oxidacdo de amodnia e producao de nitrato, nos quatro regimes operacionais investigados.
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Como o ultimo regime com 12 g CI' L™ foi operado sob condi¢fes distintas de
adaptacdo ao cloreto e tempo de aeragdo, os resultados obtidos nesta etapa serdo
apresentados mais detalhadamente. Na Figura 5.14 esta representado o perfil de
conversdo da aménia acompanhado das variagcbes da concentracdo de cloreto
suplementado ao meio e dos distintos tempos de duracdo destinados a etapa aerobia do

ciclo operacional para este Ultimo regime.
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Figura 5.14 — Variacdo dos teores de amoénia e salinidade e duracdo da etapa de aeragéo

do ciclo operacional durante o Gltimo regime investigado (12 g L™).

Observa-se da Figura 5.14, que durante o periodo inicial de adaptacdo a nova
condicdo de cloreto, com 12 horas de aeragdo, a nitrificacdo perdeu eficiéncia
gradativamente e mesmo dobrando-se o tempo de aeracdo (24 horas) a atividade das
AOB foi quase totalmente inibida, o que levou a suposicdo inicial de que a microbiota
presente ndo estaria suportando quantidades crescentes de cloreto. A diminuicdo
gradativa de cloreto até a condicdo anterior (6 g L™), como uma tentativa de recuperar a
biomassa, ndo causou efeito na retomada da nitrificacdo, sugerindo que a perda de
eficiéncia ndo estava diretamente associada ao incremento do teor de sal no meio
reacional. Em decorréncia, averiguou-se outra causa para a perda da atividade nitrificante
e constatou-se que a valvula de alimentacdo da barrilha estava vazando novamente,

conforme ocorreu no regime 3. Porém, desta vez o pH nao passou de 8,0, o que dificultou
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a identificagdo do problema. Contudo, este fato associado ou ndo a crescente salinidade

do meio inibiu a acdo das AOB.

Poucos trabalhos da literatura fazem referéncia a interferéncia da alcalinidade no
processo de nitrificacdo (RUSTEN et al., 2006, TOKUTOMI, et al., 2006, SIN, et al., 2008).
Ainda assim, os estudos realizados neste contexto sdo no sentido de investigar até que
ponto a auséncia de alcalinidade suficiente no meio reacional pode interferir na
capacidade de nitrificacdo de um sistema. RUSTEN et al. (2006) avaliaram, pela adi¢édo
de barrilha (Na,COs), a influéncia da alcalinidade na taxa de remocdo de nitrogénio
amoniacal em um MBBR. Contraditoriamente ao que se constatou no presente trabalho,
os resultados apresentados por RUSTEN e seus colaboradores mostraram que o
aumento da alcalinidade no meio reacional favoreceu a taxa de biodegradacdo da amoénia.

Resolvido o problema da valvula, retomou-se a implementacdo gradativa de
cloreto, mantendo-se 24 horas de aeragéo e suplementando-se o meio com solucdo de
micronutrientes (Anexo 1|.2), na tentativa de acelerar o processo de recuperacdo da
comunidade microbiana autotréfica. Desta maneira, foram necessarios 10 dias para a

recuperacgao da nitrificacao.

Portanto, quando se alcangcou novamente a concentracdo maxima de cloreto e o
desempenho do processo mostrou-se estavel, retornou-se a operagdo com 12 horas de
aeracdo, condicdo que afetou negativamente a nitrificagdo. Optou-se, portanto, em
continuar com 24 horas de aerac¢do. No inicio pareceu que este tempo seria suficiente
para garantir eficiéncia razoavel do processo, porém observou-se o decréscimo gradativo
da atividade nitrificante também nesta condicdo, com leve tendéncia de recuperacdo no
final do periodo. Depreende-se, portanto, que o teor de 12 g L™ de cloreto foi deletério
para a nitrificacdo nas condi¢cdes operacionais propostas, inibindo fortemente a atividade
das AOB, mesmo sendo estas consideradas, na maioria dos trabalhos, menos sensiveis a
salinidade do que as NOB (MOUSSA et al., 2006). A inibicdo das bactérias que oxidam
amonia nesta condicdo salina pode, talvez, estar associada ao excesso de oxigénio no
meio reacional. Segundo HYNES e KNOWLES (1983) apud HAGOPIAN e RILEY (1998) a

formacéo de ions clorito (CIO,) inibe fortemente tanto a nitritacdo como a nitratacao.
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A Tabela 5.6 apresenta os valores médios representativos dos resultados
discutidos na Figura 5.13 em relacdo ao nitrogénio inicial e final do ciclo operacional, na
forma de amonia e nitrato, e a eficiéncia da converséo de nitrogénio amoniacal obtida nas
guatro condicbes de salinidade estudadas. Para estes valores apresentados foram
desconsiderados os dados relativos aos periodos em que a nitrifificacdo foi desfavorecida
por problemas operacionais do sistema.

Tabela 5.6 — Resumo dos resultados referentes a nitrificacéo, obtidos para os quatro
regimes operacionais de trabalho.

cr INICIAL (mg L™) FINAL (mg L™) Conversao
(gL™h N-NH; N-NO; N-NH; N-NO; N-NH; (%)
0,05 87 £11 135 18 £ 15 63 17 79+ 16

3 90 +11 16 +7 5+7 86 + 13 95+3

6 90 +6 23+2 2+1 104 5 97 +1

12 89 +12 176 28 + 26 72+21 7124

Os resultados médios mostraram que a melhor condi¢do para a nitrificacdo foi
alcancada nos regimes 2 e 3 referentes a 3 e 6 g CI' L%, sendo que o regime 3 apresentou
0s menores desvios padrdo associados as médias. Os regimes 1 e 4 mostraram-se
similares em relacdo a variabilidade dos resultados, porém, o regime 4 (12 g CI' L™
mostrou em média o pior desempenho para conversdo de aménia, apesar do periodo de
aeracao ter sido, neste caso, aumentado para 24 h.

No que se refere ao acompanhamento da matéria organica durante os regimes
operacionais, foram determinadas a DQO total e dissolvida para os 3 primeiros regimes,
sendo que para o ultimo regime néo foi possivel determinar a DQO por conta da elevada
concentracdo salina das amostras.

A Figura 5.15 apresenta, de forma resumida, os resultados médios e os desvios
padréo obtidos para a DQO inicial e final (total e dissolvida) referentes aos regimes 1, 2 e
3. A DQO inicial e a DQO final correspondem, respectivamente, a DQO no inicio e no final

dos ciclos operacionais do MBBR.
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Figura 5.15 — Resultados médios da DQO inicial e final, total e dissolvida, para os 3

primeiros regimes operacionais estudados.

A Tabela 5.7 apresenta os valores meédios da eficiéncia de remoc¢éo da DQO, total

e dissolvida, para os dados apresentados na Figura 5.15.

Tabela 5.7 — Resumo dos resultados referente a eficiéncia de remocéo da DQO total e

dissolvida, obtidos para os trés primeiros regimes operacionais de trabalho.

Eficiéncia de Remocéao (%)

Regimes
DQOxotal DQOuissowida
299 19+£10
326 21+7
253 85

Da Figura 5.15 depreende-se que no regime sem a adicdo de NaCl, os resultados
obtidos para a DQO inicial apresentaram os maiores desvios padrdo, fato que coincide
com a elevada variabilidade observada para a eficiéncia da nitrificacdo neste mesmo
regime. Observa-se leve tendéncia de aproximacgdo dos valores médios da DQO final,
total e dissolvida, dos valores da DQO inicial dissolvida, assim como a diminuicdo do

desvio padrdo no sentido do menor para o maior teor de ions cloreto. Este
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comportamento ocorreu por conta do maior controle na coleta do efluente industrial, que

assim proporcionou menores variagdes na matéria organica alimentada ao MBBR.

Os valores médios de remoc¢do da DQO total e dissolvida ndo apresentaram
diferenca siginificativa para os regimes 1 e 2. A queda de eficiéncia no regime 3,
principalmente para a DQO dissolvida, ocorreu, provavelmente, por conta da menor
concentracdo de matéria organica biodegradavel no efluente industrial.

Portanto, da discusséo dos resultados relativos a nitrificagdo associados a DQO,
concluiu-se que fatores distintos (a matéria organica no regime 1 e a salinidade no regime
4) apresentaram interferéncia negativa na atividade nitrificante.

A Figura 5.16 que expressa graficamente a relacdo das taxas volumétricas (Cv),
nitrogenada e carbonacea, aplicadas ao biorreator com a taxa de utilizacdo (U) do
substrato (N-NH3) e a concentracdo de cloreto nos quatro regimes operacionais

estudados, vem corroborar esta conclusao.

As variaveis Cv e U foram calculadas a partir dos valores médios da DQO total e
do nitrogénio amoniacal iniciais nos regimes 1, 2 e 3. Para o célculo de Cv e U na
condicdo de 12 g CI' L™ foram utilizados os valores médios dos ensaios cinéticos, com o
objetivo de se ter como base de calculo o mesmo tempo de aeracdo. A DQO nesta
condic¢éao foi estimada a partir dos resultados de COD, também determinados nos ensaios

cinéticos.
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Figura 5.16 — Relacdo das taxas volumétricas, nitrogenada e carbonacea, com a taxa de

utilizacéo do nitrogénio amoniacal para os quatro regimes operacionais.

Depreende-se, portanto, da Figura 5.16 que a Cv nitrogenada foi similar para todos
os regimes estudados. No caso da Cv carbonacea, os regimes 2, 3 e 4 apresentaram
valores proximos. Ja o regime 1 operou com a taxa volumétrica, relativa a matéria
organica, acima do valor médio dos demais regimes (aproximadamente 0,5 kg m™ d™
superior), diferenca esta suficiente para afetar negativamente o processo de nitrificacéo,
como pode ser observado pelo valor de U inferior ao dos regimes 2 e 3. Contudo, a
concentracéo salina de 12 g CI' L™, aplicada ao biorreator, mostrou ser a responsavel pelo
maior efeito inibitério sobre a atividade microbiana nitrificante, visto que a matéria

orgéanica néo teve efeito preponderante nesta condigéo.
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5.4 Testes cinéticos conduzidos no MBBR

Os ensaios cinéticos de conversao biolégica da ambnia e do nitrito, e consequente
formagédo do nitrato, foram conduzidos em ftriplicata nos quatro regimes operacionais
investigados com o intuito de observar a influéncia da salinidade na velocidade de

consumo dos substratos.

A Tabela 5.8 apresenta os valores médios e seus respectivos desvios padréo,
obtidos para as substancias nitrogenadas envolvidas no processo da nitrificacao
convencional nos tempos inicial e final (O e 10 h) dos ensaios cinéticos realizados, assim

como a eficiéncia de remocéao (conversao) alcancada para a amdnia.

Tabela 5.8 — Resumo dos resultados médios referentes a nitrificacéo, obtidos durante os

ensaios cinéticos realizados nos quatro regimes operacionais investigados.

clt N-NH; (mg L ™) N-NO, (mg L™ N-NO35 (mg L™
(LY Inicial  Final Rergz;?ao Inicial Final Inicial  Final
005 98+6 32+5 68+6 1,0%02 29+02 5+2  63%6
30 113+5 2+1 982 0,0 0,0 7t1  93t4

6,0 106 + 2 25+2 777 32x04 2,1+0,2 8§+2 83+1
12 111 +4 87 +7 22+4 0,2+0,02 02+004 14=x1 35+5

A Figura 5.17 expressa e permite comparar graficamente as curvas cinéticas
obtidas para aménia, nitrito e nitrato, respectivamente, durante o periodo de 10 h de teste.
Os dados apresentados sao referentes aos valores médios resultantes dos ensaios
realizados em triplicata para cada regime operacional.
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Figura 5.17 — Comparacéo dos perfis de variacdo da concentragdo de amonia (A), nitrito
(B) e nitrato (C), obtidos durante os ensaios cinéticos realizados nos quatro regimes

operacionais estudados.
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Da observacao da Figura 5.17 e dos resultados apresentados na Tabela 5.8 torna-
se evidente que a condigdo com maior teor de sal (12 g CI' L") gerou o pior desempenho
na oxidacdo da amédnia (22% de conversdo), porém, nesta condicdo ocorreu o menor
acumulo de nitrito no meio reacional (Figura 5.17B), sendo que a formacdo de nitrato
(Figura 5.17C) menos pronunciada foi conseqiiéncia da baixa conversdo do nitrogénio
amoniacal. Estes resultados sugerem que a possivel interferéncia da salinidade sobre a
microbiota nitrificante foi mais expressiva sobre a atividade das AOB do que sobre a
atividade das NOB.

Infere-se do perfil apresentado para o nitrito (Figura 5.17B), que a condicdo salina
de 3 g CI' L favoreceu a atividade das AOB em relacdo as NOB, promovendo maior
acumulo de nitrito no meio reacional. Artigos reportados na literatura relatam que a adicao
de sal em concentracées de até 5,0 g CI' L™ favoreceram a taxa de nitrificacéo, tendo sido
este efeito associado ao possivel estimulo que os ions cloreto proporcionaram na
atividade da microbiota nitrificante envolvida (HAMODA e AL-ATTAR, 1995, CHEN et al.,
2003).

Observa-se que as curvas gque representam amadnia e nitrito nos regimes 1 e 3,
conforme apresentadas na Figura 5.17A e B, mostram valores muito proximos de
decaimento da amonia e de acumulo do nitrito, porém, com perfis distintos para o nitrito.
Como foi observada maior formacao do nitrato no regime 3, quando comparada com o
regime 1 (Figura 5.17C), infere-se que o incremento da salinidade no meio reacional para
6 g CI' L™ foi menos deletério para as NOB do que a conjuncdo de fatores como a baixa
concentracdo de fons cloreto (0,05 g CI' L"), porém, com maior influéncia da matéria
organica, caracteristicas do regime 1. O desempenho na conversédo da amdnia, conforme
apresentado na Tabela 5.8, com 68 e 77% de remocdo média para os regimes 1 e 3,
respectivamente, também sugere ligeira melhora na atividade das AOB na condi¢do de 6

g CI' L't em relacédo a de 0,05 g CI' L™
As curvas que representam o regime 2 na Figura 5.17, mostram que esta foi a

melhor condicdo operacional para a atividade da comunidade microbiana nitrificante,
resultando no étimo desempenho da conversao de amdnia (98% de eficiéncia média).
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CHEN et al. (2003) observaram que 10 g CI' L™ foi o ponto critico para a
nitrificagdo em experimentos com biomassa em suspensdo, embora seus resultados
mostrem que a partir de 5 g CI' L™ ocorreu o declinio acentuado e descendente na
atividade dos micro-organismos nitrificantes até 15 g CI' L. Na compilacéo da literatura
realizada por estes autores sdo citados dois trabalhos com resultados similares. YU et al.
(2001) apud CHEN et al. (2003) reportaram que varia¢des no teor de cloreto de 3,5 g CI
L™ para 6 g CI' L* causaram grande interferéncia no processo de nitrificacdo em duas
unidades de tratamento de esgoto em Hong Kong. SHEHADEH (1997) apud CHEN et al.
(2003) apresentou resultados relativos a um sistema nitrificante em suspenséo e mostrou
gue o nivel maximo de tolerancia ao sal alcancado pelos micro-organismos envolvidos foi
de 6,5 g CI' L. A comparacdo destes resultados com aqueles obtidos no presente
trabalho sugere que a biomassa aderida pode ter promovido melhores condi¢cdes de
adaptacdo para a comunidade microbiana nitrificante, quando comparada a biomassa em

suspensdo, para teores de salinidade até 6 g ClI' L™,

As Figuras 5.18 e 5.19 apresentam, respectivamente, os valores médios do pH e
do OD obtidos durante os testes cinéticos realizados nas quatro condic6es operacionais
investigadas. A temperatura ndo teve influéncia significativa sob estes ensaios porque

todos foram realizados sob a mesma condi¢éo, em torno de 24<.

——Regimel ——Regime2 —¢-Regime3 —O—Regime4

pH

0 2 4 6 8 10
tempo, horas

Figura 5.18 — Comparacao dos perfis de pH obtidos durante os ensaios cinéticos

realizados nos quatro regimes operacionais estudados.
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O perfil do pH observado nas curvas da Figura 5.18 mostra que em nenhuma das
quatro situacBes apresentadas ocorreu limitacdo da nitrificagdo por conta do abaixamento
do pH, o qual esteve com exce¢do de um ponto, sempre acima de 7,0. O regime 4
apresentou o perfil com menor flutuacdo durante os ensaios devido ao menor

desempenho alcancado para a converséo do nitrogénio amoniacal.

—{+Regime1l ~—7/A—Regime2 —>%Regime3 —O—Regime4

OD,mgL-t

tempo, horas

Figura 5.19 — Comparacéo dos perfis de OD obtidos durante os ensaios cinéticos

realizados nos quatro regimes operacionais estudados.

No gue se refere ao OD medido durante os ensaios cinéticos, é possivel observar
na Figura 5.19 que os regimes 1, 3 e 4 apresentaram perfil similar em relacdo ao
consumo do oxigénio para a conversdo de amoénia e nitrito, com valores de OD
ligeiramente abaixo da sua concentracdo de saturacdo na agua para a temperatura do
meio (~24<C). O perfil de OD resultante dos ensaios no regime 2 destoa dos demais,
porém esta condizente com a intensa atividade nitrificante desenvolvida nesta condicao
operacional (3 g CI' L), observada principalmente nas primeiras 6 h dos testes. Mesmo
tendo alcancado valores de OD menores do que 1,0 mg L, aparentemente, ndo ocorreu
inibicdo das AOB. O acimulo de nitrito nestes ensaios talvez possa estar associado a
inibicdo das NOB por menor disponibilidade de oxigénio no meio reacional. TOKUTOMI
(2004) observou em seus experimentos que concentragbes de OD abaixo de 1,0 mg L™
provavelmente induziram o dominio das AOB em relagdo as NOB. SINHA e
ANNACHHATRE (2007) consideraram a possibilidade da inibicdo das NOB pelo controle
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do teor de OD (entre 0,5 e 1 mg L™) muito atrativa, principalmente pela economia de

energia e facilidade de controle operacional.

O balanco do nitrogénio para os ensaios cinéticos realizados, levando em
consideracdo as formas nitrogenadas de amonia, nitrito e nitrato, esta representado
graficamente na Figura 5.20. Observa-se que os regimes 1 e 2 apresentaram maior perda
de nitrogénio entre o inicio e o final dos testes (0 e 12 h), e que nos regimes 3 e 4, com as
maiores concentracdes de cloreto, esta perda foi menos pronunciada. Esta constatacao
poderia sugerir que a perda de nitrogénio estaria associada de alguma maneira a
concentracdo salina do meio reacional, porém a influéncia do sal neste balanco é a
consideracdo menos provavel. Primeiramente deve-se chamar a atencdo para a
dificuldade inerente a nitrificacdo quando do fechamento do seu balanco de nitrogénio,
pois, conforme consta da literatura, podem existir outras formas de compostos
nitrogenados, além de am®nia, nitrito e nitrato, envolvidos neste processo e que nao séo,
normalmente, quantificadas. Outra questdo esti associada a necessidade de diluicdo das
amostras para a quantificacdo destas substancias, que inevitavelmente agrega erros,
além das diferentes metodologias utilizadas para quantificar o nitrogénio amoniacal
(espectrofotometria) e o nitrogénio na forma de nitrito e nitrato (cromatografia iGnica).
Existe ainda a possibilidade da ocorréncia da nitrificacdo e desnitrificacdo simultaneas
(SND), o que justificaria as perdas pela formag¢do de N,, mas sua ocorréncia é pouco
provavel porque as condigbes operacionais dos experimentos realizados ndo foram
propicias para promover a SND, mesmo tendo os regimes 1 e 2 apresentado biofilmes
espessos. Portanto, na comparacdo dos 2 primeiros regimes operacionais com 0s 2
ultimos, as evidéncias apontam no sentido de que a maior perda de nitrogénio esteve
associada ao crescimento mais efetivo do biofilme nos regimes iniciais, que teriam maior
demanda pelo nitrogénio disponivel no meio reacional por conta do consumo assimilatério

do mesmo.
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Figura 5.20 — llustracéo gréfica do balanco de nitrogénio para 0s ensaios cinéticos realizados nos quatro regimes operacionais

estudados.
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Conforme estudos realizados por SAWAITTAYOTHIN e POLPRASERT (2007), o
balanco de massa para o nitrogénio em um sistema de tratamento de efluentes mostrou
gue cerca de 90% da entrada de nitrogénio total foi metabolizado pela biomassa
nitrificante e que aproximadamente 8% desapareceu. Os autores atribuiram o fato a
possibilidade de outras reac¢des microbianas, bem como adsor¢cdo e volatilizacdo que

podem ocorrer em sistemas deste tipo.

A verificacdo da constante influéncia da matéria organica associada ao efluente no
processo de nitrificacdo durante o trabalho levou a investigar, pela aplicacdo dos ensaios
cinéticos, qual seria a contribuicdo das substancias organicas na taxa de oxidacdo da
amodnia. Com este intuito, foram preparadas bateladas do efluente industrial com dilui¢cdes
de 25 e 50% (com agua da rede) para a realizacdo, em triplicata, dos testes cinéticos.
Para a discussao destes resultados sera assumida a seguinte nomenclatura para as
bateladas de efluente utilizadas: i) efluente industrial diluido com 25% de agua (EI75); ii)
efluente industrial diluido com 50% de agua (EI50). Estes testes foram realizados durante
o terceiro regime operacional e, portanto, sob as mesmas condi¢bes operacionais
aplicadas ao mesmo (6 g CI' L™). Os ensaios realizados com o efluente diluido ser&o
comparados com 0 ensaio, previamente apresentado, realizado durante o regime 3 sem

diluicdo do efluente (100% de efluente industrial) que sera denominado EI1100.

A Tabela 5.9 apresenta os valores médios e respectivos desvios padrao, obtidos
para o nitrogénio na forma de amobnia, nitrito e nitrato nos tempos inicial e final (0 e 10 h)
dos ensaios cinéticos realizados para EI50, EI75 e EI100, assim como a eficiéncia de

remocdao (conversdo) alcancada para a amonia nos trés casos.

Tabela 5.9 — Resumo dos resultados médios referentes a nitrificacdo, obtidos nos ensaios
cinéticos realizados no terceiro regime operacional com diferentes diluicdes do efluente

industrial.
N-NH; (mg L™) N-NO7 (mg L™ N-NO5 (mg L™
Afluente Inicial Final Remogao Inicial Final Inicial Final

(%)
EI100 106 +2 25%2 77+1 3+0,4 2+0,2 8§+2 83+1
EI75 1001 9+3 91+3 3+£0,3 2+0,3 52 86 +3
EI50 88+6 3zx1 97 +3 7+3 0 4+3 845

122



A Figura 5.21 expressa e permite comparar graficamente as curvas cinéticas
obtidas para amoénia, nitrito e nitrato, na condicdo de 6,0 g CI L%, com diferentes teores

de efluente industrial.
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Figura 5.21 — Comparacéao dos perfis de variacdo de amdnia (A), de nitrito (B) e de nitrato

(C) obtidos durante os ensaios cinéticos realizados no regime 3 para EI100, EI75 e EI50.
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Da Figura 5.21 infere-se que a maior diluicdo do afluente bruto (50%) favoreceu a
atividade das AOB em relacdo as NOB, evidenciado pelo maior acimulo de nitrito (Figura

5.21B) e melhor desempenho na conversao do nitrogénio amoniacal (97%).

A Tabela 5.10 apresenta os valores médios e respectivos desvios padréo, obtidos
para a DQOdissolvida e o0 COD nos tempos inicial e final (0 e 10 h) dos ensaios cinéticos
apresentados na Figura 5.21. A razdo DQOdissolvida/COD também esta representada na
Tabela 5.10 para os dados referentes ao inicio e ao final dos testes.

Tabela 5.10 — Resultados médios, referentes a matéria organica, obtidos nos ensaios

cinéticos realizados no terceiro regime operacional com diferentes diluicdes do efluente

industrial.
DQOuissonida (MY L ™) COD (mg L™) DQO,/COD
Efluente Inicial Final Rer(rlz)(;ao Inicial Final Inicial Final
EI100 180+9 154 +4 14 +1 49 + 4 48 + 4 3,6 3,2
EI75 142 +8 125+3 12 +3 35+2 35+2 4,0 3,5
EI50 103+4 872 15+3 24 +1 24 +2 4,2 3,6

As evidéncias experimentais apontam que a extensdo e a velocidade da
biodegradacdo da aménia foram afetadas negativamente nas condi¢ées de maior teor de
matéria organica. A queda no desempenho da remocdo de N-NH; foi de 97 para 77%
quando se alterou a diluicdo do efluente de 50% para 0%, sendo que este desempenho
ndo mostrou diferenca consideravel (91 e 97%) entre as condi¢cbes EI75 e EI50,
respectivamente. METCALF & EDDY (2003) com base em dados da literatura mostraram,
para sistemas com biomassa aderida, que a taxa de nitrificacdo seria afetada pela razdo
DBO/NTK (matéria organica em termos da demanda bioguimica de oxigénio e nitrogénio
total Kjeldahl), de forma que quanto maior fosse esta razdo menor seria a taxa de

nitrificag&o.

Embora a diferenca nos teores de DQO e COD no efluente inicial, para as trés
situacOes investigadas, ndo seja tdo significativa, dentre os compostos organicos
presentes no afluente bruto podem existir substancias inibidoras da atividade biolégica

nitrificante e que, portanto, a diluicdo das mesmas diminuiria este efeito inibitorio.
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Vale ressaltar que pela comparacdo dos perfis de OD obtidos nestes ensaios, a
condicéao referente a diluicdo de 50% do efluente industrial (EI50) foi a que apresentou o
consumo mais efetivo de oxigénio durante os testes, conforme pode ser visto na Figura
5.22. Embora neste caso os valores de OD n&o tenham sido inferiores a 2 mg L™, pode-se
sugerir que, assim como proposto para o regime 2, ocorreu certa inibicdo na atividade das
NOB por limitacdo de oxigénio e, consequentemente, acumulo de nitrito, conforme
observado na Figura 5.21B. O comportamento do pH nas trés condi¢cdes propostas nédo

mostrou diferenca significativa e, portanto, ndo sera apresentado.
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Figura 5.22 — Comparacéo dos perfis de OD obtidos durante os ensaios cinéticos
realizados para EI100, EI75 e EI50.

Para os resultados obtidos nos ensaios cinéticos foram propostas expressdes que
0s representassem matematicamente, levando em consideracdo a formacao e a oxidagéo

do nitrito, conforme apresentadas nas equacdes (1), (2) e (3).
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S, -k, 5

NHs _ NH,4 Eq. (1)
dt K, + SNHs
dS,. alk,[5, k5, .

dt K, +S, K, +S,.

NO;

dSNO; — b DkN [SNOZ' Eqg. (3)

dt K, +S

NO,
Os parametros acima apresentados séo definidos como segue:

SNH3 € a concentracdo de amdnia no meio reacional, mg L

Ka é a constante de velocidade especifica de consumo da aménia, mg L™ d;
Ka € aconstante de saturacdo da amdnia, mg L™;

SNO_ é a concentracao de nitrito no meio reacional, mg L™;
2

Ky é a constante de velocidade especifica de consumo do nitrito, mg L™ d;
Kp é a constante de saturac&o do nitrato, mg L™;

SNO3_ é a concentracao de nitrato no meio reacional, mg L™;

aeb sd&o os coeficientes estequiométricos das reagdes de oxidacao.

Embora se observe na literatura grande nuimero de modelos propostos para
representar a oxidacdo da amonia, indiferente do processo utilizado para tal, é facilmente
identificavel gue nao existe consenso no sentido de quais sdo as variaveis relevantes para
as equacdes cinéticas. Muitas vezes, modelos conceitualmente interessantes sao
propostos, porém a demasiada complexidade dos mesmos, sobretudo pela dificuldade de

determinacao de alguns de seus parametros, os torna inviaveis ou de dificil aplicagao.

Por outro lado, existe certa tendéncia em simplificar os modelos tipicos para a
nitrificagdo convencional em uma Unica etapa, influenciado pelos modelos globais das
estacOes de tratamento de esgoto sanitario, onde o acumulo de nitrito é considerado
insignificante. No entanto, em algumas situaces especificas como a presenca de

substancias inibidoras do processo, instabilidade operacional ou no tratamento de
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efluentes industriais, o nitrito pode adquirir importante papel nas conversdes microbianas
(SIN et al., 2008).

Para a maioria dos modelos que envolvem biorreatores, as expressdes
apresentadas incluem uma variavel, muito relevante, que se refere ao crescimento
microbiano. No entanto, existem limitacfes que dificilmente sdo consideradas como, por
exemplo, comunidades tipicas de sistemas de lodos ativados nas quais 0S grupos
bacterianos autotroficos sdo minoria na biomassa presente e sdo quantificados
globalmente ou, mais especificamente, em consércios microbianos prioritariamente
nitrificantes ndo ocorre distingdo entre a biomassa que oxida aménia ou nitrito, sendo
considerado como um parametro global. Assim, a dificuldade em se determinar de forma
precisa e confidvel parametros como a concentracdo microbiana ativa e real, acaba
limitando o alcance e a utilizacdo dos modelos propostos (SANT ANNA JR, no prelo). No
presente trabalho optou-se pela proposta de um modelo bastante simplificado, baseado
somente no consumo dos substratos de interesse, sendo parametros factiveis de serem

medidos e com bom grau de confianca.

Portanto, a partir do tratamento matematico dos dados experimentais obtidos em
conjunto com as expressdes propostas e utilizando o software matematico Mathcad*
versdo 14.0, foi possivel obter os valores das constantes de velocidade especifica de
consumo dos substratos (ka e ky) assim como suas constantes de saturacédo (K, e Kp).
Cabe informar que a escolha dos parédmetros foi feita por inspe¢éo visual, visando
selecionar aqueles que levaram ao melhor ajuste dos dados experimentais. A Tabela 5.11
apresenta os parametros obtidos matematicamente.
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Tabela 5.11 — Parametros cinéticos obtidos a partir do tratamento matematico dos dados
experimentais com o modelo proposto.

cIt Parametros Cinéticos

L% TR BRI RS
(mgL”) (mgL"d") (mgL™) (mglL™d7)

0,05 14 60 21 1,2

3,0 40 80 40 6,0

6,0 (EI100) 19,5 60 54 11

6,0 (EI75) 19,5 48 40 10

6,0 (EIS0) 38 84 54 50

12 4,0 40 11 0,4

Vericou-se no processo de ajuste que havia varios conjuntos de parametros (k e K)
gue podiam levar a um resultado adequado. Portanto, além da instabilidade verificada no
processo de nitrificacdo, esta questdo dificultou a interpretacdo dos resultados. Ndo é
possivel observar da Tabela 5.11 uma tendéncia clara, a ndo ser pela queda significativa
de todos os parametros na condicdo de 12 g CI' L. Aparentemente, a variacdo da
velocidade especifica (k) de consumo dos substratos foi coerente com a discussdo dos
resultados até o0 momento, sendo que apresentou para a oxidacdo da amonia valores de
ka iguais a 40 e 38 mg L™ d* para o regime 2 e para o teste EI50, respectivamente. J& a
velocidade especifica de consumo do nitrito ndo apresentou grandes alteracdes dentre as
condicBes investigadas, a ndo ser para os regimes 1 e 4. Contudo, a avaliacéo individual
de k e K ndo é muito assertiva e ademais as constantes de saturagdo ndo foram
sensiveis as mudancas de comportamento da nitrificacdo. As Figuras 5.23, 5.24 e 5.25
ilustram graficamente os resultados referentes a contrastagdo do modelo com os dados
experimentais para os regimes 1, 2, 3 e 4 e para as condicbes EI5S0 e EI75,

respectivamente. Os dados apresentados sédo os valores médios obtidos das triplicatas.
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Figura 5.23 — Verificacdo do modelo proposto (linha cheia) com os dados experimentais
obtidos dos ensaios cinéticos realizados nos regimes operacionais 1 e 2,
com 0,05 e 3 g ClI' L?, respectivamente.
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Figura 5.24 — Verificacdo do modelo proposto (linha cheia) com os dados experimentais
obtidos dos ensaios cinéticos realizados nos regimes operacionais 3 e 4,

com 6 e 12 g CI' L™, respectivamente.
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Figura 5.25 — Verificacdo do modelo proposto (linha cheia) com os dados experimentais
obtidos dos ensaios cinéticos realizados com o efluente industrial diluido (EI75 e EI50)

durante o terceiro regime operacional (6 g CI' L™).
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Da observacao das Figuras 5.23, 5.24 e 5.25 depreende-se que as curvas obtidas,
a despeito de todas as consideracdes realizadas, mostraram um ajuste razoavel dos
dados experimentais pelo modelo proposto. Este fato leva a indicacdo de que este modelo

pode ser utilizado para a descricdo do processo de nitrificagdo no MBBR em questao.

A comparacdo de parametros cinéticos para processos biolégicos ndo é uma
tarefa facil de ser feita. Em geral, para cada tipo de sistema, deve-se obter os parametros
especificos que irdo depender das caracteristicas do reator, das caracteristicas do
substrato e da biomassa. No caso de biorreatores que empregam biomassa aderida, a
comparacao destes valores é ainda mais prejudicada, pois as diferentes possibilidades de
expressar os parametros envolvidos no processo (por unidade de area, por volume de
liquido, por biomassa aderida) e as incertezas da maneira como estas formas séo obtidas,
praticamente inviabiliza o confronto dos dados disponiveis na literatura.

5.5 Experimentos de desnitrificacdo em biorreatord e leito movel

O afluente da unidade de desnitrificacdo foi o efluente final do MBBR sendo o
mesmo caracterizado conforme consta da Tabela 5.12. A razdo COD/N-NO; igual a 4 foi
escolhida arbitrariamente no inicio da operag¢do do sistema. A fonte externa de carbono

utilizada foi o etanol.

Tabela 5.12 — Caracterizacdo do efluente (antes da adi¢do de etanol) utilizado no sistema

proposto para a desnitrificacao.

Parametros Média e Desvio
N-NH; (mg L™ 29 +24
N-NO;s (mg L™) 74 +21
COD (mg L™ 55+9
SST (mg L% 21+4
SSV (mg L™ 14+ 4

pH 7,6 £0,4
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Conforme apresentado no Capitulo 4 (secdo 4.5.2), o crescimento da microbiota
desnitrificante foi acompanhado durante os trés meses de operacao desta unidade. A
Figura 5.26 expressa graficamente os valores médios obtidos para a biomassa aderida

durante este periodo.
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Figura 5.26 — Acompanhamento do teor de sélidos totais e volateis e da razdo SV/ST

referente ao biofilme desnitrificante, durante 90 dias de operacao.

Da Figura 5.26 é possivel observar que a partir da adicdo de etanol ao sistema,
com o intuito de favorecer a desnitrificacdo, ocorreu o crescimento rapido da biomassa,
passando do patamar dos 150 mg L™ de sélidos volateis em média, para em torno de
1.150 mg SV L™ apés 50 dias do inicio da operacéo. A razdo SV/ST mostrou que a por¢ao
de SV em relacdo aos ST também aumentou na mesma direcdo, apresentando-se numa

faixa que variou entre 0,60 — 0,88.

Este desenvolvimento relativamente rapido da biomassa pode estar associado ao
excesso de etanol adicionado ao biorreator. A partir do primeiro ensaio cinético realizado
para este sistema detectou-se que o nitrato presente no efluente de alimentacdo estava
sendo rapidamente consumido, e que grande parte da fonte externa de carbono estava se
acumulando no meio reacional. A Figura 5.27 apresenta os valores obtidos para

nitrogénio como nitrato e para os compostos organicos dissolvidos como COD, a partir de
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um ensaio cinético realizado no sistema proposto para avaliar o processo de

desnitrificacao.
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Figura 5.27 — Perfil de variagdo das concentragdes de nitrato e carbono orgéanico

dissolvido durante um ensaio cinético de 10 h para avaliar a desnitrificacéo.

Da Figura 5.27 verifica-se que em trés horas de reacdo praticamente todo o nitrato
(97%) presente no efluente ja havia sido removido e que apenas 19% do COD total havia
sido consumido. A partir deste resultado foi calculada nova razdo COD/N-NO;s; que
resultou no valor aproximado igual a 1, desde entdo se adicionou ao biorreator
desnitrificante quantidade de etanol equivalente a este novo valor e ndo se utilizou mais a

razdo COD/N-NO; igual a 4, como admitida inicialmente.

Ap6s uma semana desta alteracdo ter sido realizada foi dado proseguimento a
novos ensaios cinéticos. A Figura 5.28 ilustra o perfil dos valores obtidos e seus
respectivos desvios padrdo para estes novos ensaios, 0s quais foram realizados em
triplicata. Os valores de nitrito durante os testes ficaram abaixo do nivel de deteccédo do

método utilizado para a sua determinacéo no cromatografo de ions.

Oxigénio dissolvido e pH foram determinados esporadicamente, sendo o OD no

interior do biorreator e o pH no efluente final. Os valores observados para OD estiveram
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sempre proximos de zero, condicdo ideal para se alcancar a desnitrificacdo. No que se
refere ao pH, os valores determinados no efluente ao final da batelada variaram em torno

de 8,4 e 8,6, evidenciando a geracdo dos ions hidroxila no meio liquido.
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Figura 5.28 — Perfil de variacdo das concentra¢cfes de nitrato e carbono orgéanico
dissolvido durante 7 h de ensaios com a razdo COD/N-NOj igual a 1.

Para esta nova condicdo da razdo C/N, como é possivel observar na Figura 5.28,
foi alcancada étima reducéo (88%) do nitrato em torno de 3 h de reacdo. Porém, neste
caso o consumo de carbono foi superior em aproximadamente 20 pontos percentuais
guando comparado ao primeiro ensaio cinético, sendo que grande parte do COD nao
utilizado se deve provavelmente aos compostos organicos recalcitrantes oriundos do

efluente industrial.

DUPLA et al. (2006) avaliando o desempenho de diferentes biomidias na
desnitrificacdo de um efluente sintético salino (28 g L™), observaram 75% de remoc&o de
NOx para cargas volumétricas na faixa de 0,33 — 0,85 kg N-NO; m= d*. O MBBR utilizado
teve 30% do seu volume preenchido com as biomidias testadas e operou em modo
continuo com tempo de retengcdo hidraulica de 2 h. Estes resultados mostraram-se
proximos aqueles obtidos para a desnitrificacdo no presente trabalho, porém, os autores

utilizaram metanol como fonte externa de carbono e razdo C/N igual a 4,3.
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RUSTEN et al. (2006) em seus experimentos com MBBR para promover a
desnitrificacdo constataram que a utilizagdo do etanol dobrou as taxas de desnitrificacdo,
guando comparado com o metanol nas mesmas condi¢cdes experimentais. Os autores
também relataram que o uso do metanol como fonte de carbono é mais empregado na
desnitrificacdo por conta do seu baixo custo, porém, a partida de processos
desnitrificantes com este substrato é mais lenta por conta de poucas bactérias terem a
capacidade de utiliza-lo como fonte de carbono.

Portanto, o objetivo inicial de investigar a possivel desnitrificacdo do efluente
tratado no MBBR foi alcangado e em um tempo relativamente baixo se comparado com o
processo de nitrificacdo. Infere-se que a condicéo salina de 12 g CI' L™ n&o resultou em
inibicdo evidente da comunidade microbiana desnitrificante e que a razdo COD/N-NO3
igual a 1 foi adequada para alcancar a desnitrificacéo utilizando etanol como fonte externa

de carbono no sistema proposto.

5.6 Caracterizacdo e quantificacdo do biofilme

Biofilmes sdo sistemas muito complexos que consistem de células microbianas e
colénias embebidas em uma matriz polimérica, cuja estrutura e composicdo séo funcao
da idade do biofilme e das condi¢cdes ambientais (CAMMAROTA, 1998).

Embora existam relatos de que, ha mais de um século, a adesdo microbiana ja
causasse interesse e que desde a década de 70 (COSTERTON et al., 1995) os estudos
sobre os biofiimes se intensificaram, ainda hoje existem limitacdes para quantificar e

caracterizar a biomassa aderida.

A maior dificuldade neste ambito esta em obter a biomassa sem grandes perdas
ou prejuizo da sua estrutura e/ou do suporte. Este aspecto torna a investigacdo do
crescimento microbiano aderido um desafio. Em geral, dependendo do tipo de analise ou

determinacao a ser realizada se empregam diferentes métodos de obtencéo da biomassa.

Quando se trata de quantificar a biomassa de maneira global, dois para@metros sdo
comumente utilizados: peso seco ou solidos volateis. Estas séo técnicas simples e
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consolidadas para a biomassa em suspensdo, porém, para biofimes ndo ha um
procedimento padrdo para a sua utilizacdo e, além disso, por estas técnicas nao é
possivel fazer distincdo entre microrganismos ativos, massa inerte, exopolimeros e

substratos adsorvidos.

Neste contexto uma alternativa é a determinacdo de proteinas e polissacarideos.
No entanto, estas substancias estdo presentes no interior das células microbianas e na
sua matriz extracelular, sendo conhecidas como exopolimeros. Para avaliar apenas as
substancias presentes na matriz extracelular da biomassa sdo requeridas etapas
preliminares de extracdo e coleta dos exopolimeros para proceder aos ensaios analiticos.
A dificuldade destes métodos esta em garantir a extracdo dos componentes de interesse
sem romper a célula microbiana. Muitos sdo os procedimentos de extracdo propostos na
literatura, no entanto, a eficacia de cada um deles nao é satisfatoriamente comprovada.

Contudo, as pesquisas e informacgfes referentes a quantificagdo e caracterizagédo
de sistemas com biofilme vém crescendo, porém, ainda mantém as incertezas inerentes
aos métodos aplicados. Atualmente, com o desenvolvimento das técnicas de microscopia
e de biologia molecular, muitas sdo as alternativas de caracterizacdo deste tipo de
biomassa. No entanto, essas técnicas séo de custo elevado, exigem reagentes e

equipamentos de dificil acesso e muito critério na avaliacdo dos resultados.

5.6.1 Quantificacdo do biofilme pela determinacdo d e solidos volateis

Para se chegar ao procedimento proposto na secdo 4.6.1 do presente trabalho,
relativo ao desprendimento do biofiime aderido ao material suporte, foram necessarios
aproximadamente 2 meses de testes. A partir de entdo se deu inicio a quantificacdo da
biomassa pela determinacdo dos sélidos volateis (SV). A Figura 5.29 apresenta os
resultados obtidos em termos de sélidos totais e volateis para a biomassa aderida em
funcdo do tempo de operacdo do biorreator no periodo anterior ao inicio dos regimes

operacionais propostos (250 dias iniciais).
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Figura 5.29 — Acompanhamento dos teores de sélidos totais (ST) e volateis (SV)
indicativos do crescimento do biofilme no MBBR durante os primeiros 250 dias de

operacao.

Da Figura 5.29 depreende-se que até 100 dias de operacdo os solidos volateis
variaram dentro de uma estreita faixa entre 350 e 650 mg L™, com incremento da porgéo
volatil do biofilme em relagdo a de sdélidos totais. O crescimento da biomassa apds este
periodo ocorreu, provavelmente, por conta da quantidade variavel de matéria organica do
efluente industrial, que levou ao desenvolvimento das bactérias heterotréficas. O
crescimento exponencial da biomassa, a partir dos 150 dias de operacao, coincidiu com o
inicio da implementacdo da etapa desnitrificante, conforme comentado previamente.
Infere-se que a adicdo de etanol ao sistema favoreceu o rpido crescimento da
comunidade heterotréfica presente, levando a um patamar de aproximadamente 2.900 mg

L? de sélidos volateis, representativo da biomassa aderida.

POLLARD (2006) quantificou a comunidade nitrificante em trés condi¢des distintas:
em uma unidade de lodos ativados para o tratamento de esgoto doméstico em escala real
(R1); em um biofiltro terciario alimentado com o esgoto tratado na unidade de lodos
ativados (R2); e em um biofiltro piloto alimentado com agua subterranea suplementada
com amonia e fosfato (R3). Para R1, no qual a nitrificacdo estava em segundo plano, foi

determinado que as bactérias nitrificantes autotroficas presentes perfaziam apenas 2 +

138



1,5% da comunidade microbiana total, e 31 * 4% para R2 e 63 + 22% para R3. Estes
resultados mostraram a grande influéncia das substancias organicas na dinamica da
microbiota heterotréfica e autotrofica nos sistemas de tratamento de efluentes.
NOGUEIRA et al. (2002) quando investigaram a remocao combinada de nitrogénio e
carbono em reator com biofilme, sob diferentes tempos de retencdo hidraulica,
constataram a formacao de espessa camada de heterotroficos sobre o biofilme autotrofico.
Esta ocorréncia, muito provavelmente, levou a limitacdo da atividade nitrificante por falta
de oxigénio e consequentes perdas no desempenho da nitrificacao.

MARTIN et al. (2007) estudaram a remocao de nutrientes (nitrogénio e fésforo) em
biorreatores hibridos ligados em série. No primeiro foi utilizada argila como material
suporte e no segundo biorreator, carbono ativado granular. Os pesquisadores
guantificaram a biomassa aderida por determinacfes de SV e ST e utilizaram ultra-som
para efetuar o desprendimento da mesma dos suportes. Embora tenham feito uso da
mesma metodologia utilizada neste trabalho para quantificar o biofilme, os resultados néo
foram apresentados. Os autores justificaram a auséncia destes pela dificuldade de
alcancar boa reprodutibilidade dos resultados e, por outro foco, pela impossibilidade de

diferenciar comunidades microbianas presentes na biomassa.

REIS (2007) investigou o efeito de elevadas cargas organicas no desempenho de
um MBBR, utilizando o mesmo tipo de biomidias do presente trabalho. O efluente de
estudo foi sintético e a concentracdo de matéria organica, em termos de DQO, foi, em
média, de 700 mg L. Os resultados obtidos para a quantificacdo da biomassa aderida
variaram entre 2.770 e 4.590 mg L™. Os valores de SV determinados pelo autor sdo
tipicos de comunidades microbianas heterotréficas e, quando comparados aos valores
obtidos para a biomassa no presente trabalho, sdo superiores até mesmo ao maior
resultado individual observado.

A Figura 5.30 apresenta as variacdes na concentracdo de solidos totais e volateis,

respresentativas do biofilme, durante os quatro regimes operacionais investigados.
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Figura 5.30 — Acompanhamento do teor de sélidos totais e volateis referente ao biofilme,

no MBBR, durante 0s quatro regimes operacionais investigados.

A Tabela 5.13 apresenta os valores médios dos resultados mostrados na Figura
5.30 para ST e SV e seus respectivos desvios padrdo. Também esta representada nesta
tabela a razdo SV/ST. Para o calculo dos valores médios de ST e SV no regime 2, foram
desconsiderados os dados referentes ao periodo de 460 a 490 dias, conforme sera

discutido adiante.

Tabela 5.13 — Valores médios obtidos para sélidos totais e volateis representativos do
biofilme durante os quatro regimes operacionais investigados.

Regi_mes_ ST* Sv* Razéo
operacionals (mg L -1) (mg L -1) SV/ST
1 3.101 + 363 2.523 £ 301 0,81 + 0,05
2 3.166 + 361 2.562 + 307 0,81 +0,04
3 1.166 + 293 1.000 + 244 0,86 + 0,08
4 1.439 +£177 1.295+194 0,90 + 0,06

*ST e SV representados em termos de massa aderida por volume de reacao
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Na Figura 5.30 é possivel observar que nos dois primeiros regimes a biomassa
aderida apresentou perfil variavel. No final do segundo regime (dias 460 a 490) a queda
brusca de ST e SV ocorreu por conta do desprendimento da maior parte do biofilme. Este
material foi excluido do processo juntamente com o efluente tratado na forma de sélidos
suspensos. Neste periodo, restou apenas uma pelicula de biofilme no interior das
biomidias, conforme sera mostrado na Figura 5.33. A partir desta ocorréncia, a biomassa
apresentou, durante 90 dias, valores de SV em média trés vezes menores do que no
periodo anterior (em torno de 500 mg L™). Na metade do terceiro regime operacional
ocorreu o crescimento mais acentuado da biomassa, passando em média de 850 mg L*
para 1.350 mg L. No regime 4, a biomassa apresentou perdas de sélidos volateis
associada ao aumento da alcalinidade no meio reacional pela entrada de quantidade
inadequada de barrilha, conforme previamente relatado e manteve perfil variavel até o
final do periodo. Sugere-se que a elevada variabilidade observada pela quantificacdo da
biomassa nos quatro regimes estudados nao foi influenciada pelo teor salino no processo.
Depreende-se que a matéria organica e problemas operacionais do sistema foram os

principais fatores de interferéncia no crescimento microbiano.

A Figura 5.31 apresenta fotos comparativas das biomidias antes e apds o
desprendimento do biofilme. Na parte externa das biomidias, devido ao cisalhamento
intenso entre as pecas, o biofilme nédo é perceptivel a olho nu, sendo visivel somente na
parte interna das mesmas. Das fotos se observa que mesmo na condicdo de maior
crescimento microbiano (Figura 5.31A), o biofilme se mostrou bem fino, com caracteristica
distinta dos biofilmes predominantemente heterotréficos que, em geral, sdo mais
espessos (REIS, 2007).

Algumas considera¢cdes podem ser feitas, no que se refere ao desprendimento do
biofilme, ocorrido no final do segundo regime operacional. Este fendmeno de
desprendimento “natural” da biomassa aderida vem sendo investigado por pesquisadores
com o0 mesmo interesse que se tem pelos fendmenos associados a adesao do biofilme. A
principio, segundo CAMMAROTA (1998), o desprendimento se constitui na remocédo de
grandes quantidades ou sec®es inteiras do biofilme e, aparentemente, € um processo

discreto que ocorre ao acaso.
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Figura 5.31 — Fotos comparativas do biofilme aderido as biomidias antes (A) e depois (D)

do desprendimento do mesmo.

Alguns autores sugerem que as possiveis causas para este fendbmeno seriam as
taxas de cisalhamento aplicadas e a espessura do biofilme, sendo que biofilmes muito
espessos poderiam causar limitagbes de transferéncia de oxigénio e de substrato,
levando ao enfraquecimento da matriz da biomassa aderida (CHOl e MORGENROTH,
2003; HORN et al, 2003; TELGMANN et al.,, 2004). BELKHADIR (1986) apud
CAMMAROTA (1998) considera, entretanto, que o desprendimento € o fim do
crescimento do biofilme, que se caracteriza pela lise celular nas camadas mais profundas

e pela destruicéo das células responsaveis pela fixacédo do biofilme a superficie.

Neste contexto, para o desprendimento da biomassa ocorrido neste trabalho
infere-se que, devido a caracteristica do biofilme relativamente fino que se desenvolveu, a
possibilidade de limitacdo de oxigénio e substratos nas camadas mais profundas seria
pouco provavel. Em relacdo ao cisalhamento, conforme ja comentado, o biofilme cresceu
prioritariamente no interior das biomidias ndo estando exposto ao cisalhamento entre os
suportes. A hipétese da causa do desprendimento mais provavel, neste caso, estaria
baseada nas consideracdes de BELKHADIR (1986) apud CAMMAROTA (1998), por se
tratar de um biofilme com mais de 2 anos de desenvolvimento, podendo ser considerado
um biofilme velho. Contudo, ainda ndo é satisfatoriamente compreendido que fracdo do
biofilme que se desprende e como este desprendimento afeta a estrutura, a estabilidade,
a ecologia microbiana e o préprio desempenho do processo biolégico (ELENTER et al.,
2007).
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5.6.2 Determinacdo do teor de polissacarideos e pro  teinas associados ao

biofilme

A quantificacdo da biomassa em relagéo aos teores de polissacarideos e proteinas
livres, ligados e totais foi realizada somente durante o periodo de estudo dos quatro
regimes operacionais propostos. Antes de iniciar tais determinacbes foram realizados

testes de extracdo dos exopolimeros conforme descrito na se¢éo 4.6.2.

A Figura 5.32 e a Tabela 5.14 apresentam os valores médios e seus respectivos
desvios padrdo, obtidos pela determinacdo dos polissacarideos (PLS) livres, ligados e
totais, relacionados ao biofilme. Também estdo apresentados nesta tabela as razbes

PLSiigados/PLStotais, Para os quatro regimes operacionais investigados.
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Figura 5.32 — Resultado das concentra¢des de polissacarideos livres, ligados e totais

obtidas nos quatro regimes operacionais investigados.

Observa-se da Figura 5.32 que os valores obtidos para as substancias
denominadas como livres, embora apresentem leve tendéncia de diminuicdo do regime 1
para o 4, podem ser considerados insignificantes quando comparados aos valores
relativos aos PLSjgados € 80S PLS;otais.
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Tabela 5.14 — Valores médios e seus respectivos desvios padréo obtidos para os

polissacarideos relacionados ao biofilme nos quatro regimes operacionais estudados.

crt PLS (mg L™
(gLh Livres Ligados Totais Ligados/Totais
0,05 23+2 160 + 35 445 + 66 0,37 £0,12
3,0 13+4 128 + 10 192 + 26 0,68 + 0,10
6,0 7+4 49 + 16 113 +19 0,44 £0,13
12 74 116 +43 192 + 54 0,60 + 0,08

A razdo PLSjgagos/PLSwiais Permite observar que os resultados variaram em uma
faixa razoavelmente ampla (0,37 — 0,68) sendo que: 0s PLSjgaq40s representaram em média
37% e 44% dos PLS,s NO primeiro e terceiro regimes operacionais, respectivamente, e
68% e 60% no segundo e quarto regimes de operacgdo, respectivamente. Em decorréncia,
sugere-se que a relacdo entre a concentragdo de PLSjgados € PLSiwmis associada ao
biofilme nao foi diretamente influenciada pela matéria organica presente no meio reacional,
mas sim pelo incremento dos ions cloreto. A adicdo de sal no regime 2, possivelmente,
pode ter ativado algum mecanismo de protecdo das células com relacdo ao estresse
osmotico, o que resultou na maior quantidade de PLS jgagos €M relag@o aos PLSis. ESta
condicéo foi recorrente quando se dobrou a quantidade de ions cloreto no meio reacional
do terceiro para o ultimo regime, promovendo nova reacdo da microbiota presente.

A Figura 5.33 e a Tabela 5.15 apresentam os valores médios e seus respectivos
desvios padréo, obtidos pela determinacdo das proteinas (PTN) livres, ligadas e totais,
relacionadas ao biofilme. Também estdo apresentadas na Tabela 5.15 as razdes

PTNigadas/PTNiotais, Para 0s quatro regimes operacionais investigados.
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Figura 5.33 — Resultado das concentracfes de proteinas livres, ligadas e totais obtidas

nos quatro regimes operacionais investigados.

Tabela 5.15 — Valores médios e seus respectivos desvios padréo obtidos para as
proteinas relacionadas ao biofilme nos quatro regimes operacionais estudados.

crt PTN (mg L™
(gLh Livres Ligadas Totais Ligadas/Totais
0,05 71+17 99 + 26 882 + 80 0,11 + 0,03
3,0 27 £11 48 +19 560 + 63 0,08 £ 0,02
6,0 7+4 8+5 157 + 38 0,06 £ 0,05
12 3+2 9+4 291 + 82 0,03 +0,01

Observa-se da Figura 5.33 que o0s resultados obtidos para as proteinas
denominadas como livres, embora apresentem leve perfil de queda do regime 1 para o 4,
podem ser consideradas insignificantes em relacdo as PTNywis. Da mesma forma, os
valores das PTNijgadas NOS regimes 3 e 4 podem ser desconsiderados. Ja os valores de
PTNigadas NOS regimes 1 e 2 podem estar associados a concentragdo de matéria organica
no meio reacional. Quando na presenca de razoavel quantidade de compostos orgéanicos
biodegradaveis, as proteinas sdo mais atuantes por conta das enzimas que catalisam a
hidrélise das macromoléculas organicas e do material particulado. Vale ressaltar que os
regimes 1 e 2 foram caracterizados por apresentarem maior variabilidade na composicéo
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orgéanica do efluente, resultando inclusive em biofilmes mais densos e, que os regimes 3 e

4 trabalharam sob condi¢8es mais controladas destas substancias.

A razdo PTNijigadas/PTNiowis €Steve compreendida em uma faixa mais estreita (0,03
— 0,11) do que aquela obtida para os PLS, apresentando valores proximos nos dois
regimes intermediarios (8% e 6% de PTNjgagas €M relacéo as PTNis), 11% no regime 1,
caracterizado pela maior interferéncia da matéria organica e, 3% no Ultimo regime, o qual
esteve sob condi¢cbes operacionais adversas, porém, sob menor influéncia do material
carbonéceo no meio reacional.

Apesar de se observar claramente nas Figuras 5.32 e 5.33 a tendéncia de queda
na concentracdo, tanto para as proteinas como para os polissacarideos ligados e totais,
do primeiro para o terceiro regime e leve aumento destas concentracdes na condi¢cao de
maior salinidade no meio, relacionar estas substancias entre si e com a concentracéo da
biomassa no MBBR, permite avaliar de maneira mais acurada o comportamento das
mesmas e estabelecer uma possivel comparacdo com os resultados apresentados na
literatura. Portanto, a Figura 5.34 expressa graficamente os valores médios obtidos para
as razbes PLSjgados/SV, PLSwis/SV, PTNuwis/SV em cada condicdo experimental
investigada, e .a Tabela 5.16 apresenta os valores médios e 0s respectivos desvios

padréo para estas razdes.

Bl PLS ligados/SV O PLS totais/SV O PTN totais/SV

I

0,4 1
0,2 1
0,14
0,0 -

Regime 1 Regime 2 Regime 3 Regime 4

PLS/SV e PTN/SV
o
o

razao
o
w
L

Figura 5.34 — Representacdo dos valores médios e seus respectivos desvios padrédo para
as razdes polissacarideos e proteinas em relacdo a biomassa aderida (SV) nos quatro

regimes operacionais investigados.
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Tabela 5.16 — Valores médios e seus respectivos desvios padréo obtidos para as razbes
polissacarideos e proteinas em relacéo a biomassa aderida (SV) nos quatro regimes
operacionais investigados.

crt SV PLS/SV PTN/SV
(9 L'l) (mg L'l) Ligados Totais Totais
0,5 1.495 + 182 0,11 +0,03 0,30 + 0,02 0,60 + 0,09
3,0 1.490 + 217 0,09 +0,02 0,13 +0,03 0,40 +0,08
6,0 467 £ 76 0,11 +0,04 0,25 +0,10 0,35+0,10
12 743 +103 0,16 + 0,08 0,27 +0,10 0,40 +0,15

Dos dados apresentados na Figura 5.34 e Tabela 5.16 depreende-se que as trés
razbes avaliadas mostraram perfil de comportamento distinto para os regimes
operacionais investigados. A razdo média dos PLSjgq0s/SV permaneceu praticamente
constante nos 3 primeiros regimes com leve acréscimo, porém maior dispersdo, no
regime 4. Os valores médios para a razdo PLSs/SV se mostraram bastante préximos
nos regimes 1, 3 e 4 e apresentaram decréscimo em torno de 50% para a condi¢éo de 3 g
cr.t (regime 2). No caso da razdo PTNis/SV na condicdo operacional sem adicédo de
sal se obteve o valor médio mais expressivo (60% de proteinas em relagdo aos sélidos
volateis), sendo que os 3 regimes posteriores mantiveram praticamente o mesmo patamar
em torno de 40% de proteina em relagdo aos SV. Os trabalhos realizados por FREIRE et
al. (2001) e CAMPOS et al. (2002a) também constataram maior teor de proteinas do que
de polissacarideos na biomassa presente no tratamento biolégico de efluentes industriais

salinos.

DEORSOLA (2006) avaliou o comportamento de um lodo ativado, operado em
modo de bateladas sequenciais, qguando adicionado de diferentes concentra¢fes de sais
monovalentes e divalentes. Segundo a autora, no primeiro choque de salinidade, quando
o teor dos fons monovalentes passou de 0% para 2% (m v%), houve reducdo da
quantidade de PLSjg.40s @ biomassa. Porém, o aumento da salinidade de 2 para 4 e para
6% (m v') foi acompanhado pelo aumento da razdo PLS/SSV. No que se refere ao
presente trabalho, a raz&o PLS;g.40s/SV foi praticamente invariavel até a condi¢éo de 0,6%
(m v'') de ion cloreto, apresentando leve aumento quando alcancado o teor de cloreto de
1,2% (m v'') no MBBR.
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A Figura 5.35 e a Tabela 5.17 apresentam os valores médios obtidos para as
razdes PLSjgados/PTNiotais;, PTNigadas/PLSiigados; PLStotais/PTNwoais €M cada  condicao

experimental investigada.

1,0
O PLS ligados/PTN totais

@ PTN ligadas/PLS ligados

O PLS totais/PTN totais
0,7 -

0,8 A

0,6

0,4

PLS/PTN e PTN/PLS

0,3 A

razao

0,2

0,1+

0,0
Regime 1 Regime 2 Regime 3 Regime 4

Figura 5.35 — Representacdo dos valores médios e seus respectivos desvios padrédo para
as razdes polissacarideos e proteinas em relagdo a biomassa aderida nos quatro regimes

operacionais estudados.

Assim como para as razdes PTN/SV e PLS/SV, da Figura 5.35 é possivel observar
que o perfil das razées PLSjgados/PTNiotais; PTNigadas/PLSigados: PLStotais/P TNiotais €M relacéo
ao incremento do teor de sal no MBBR também foi distinto para os trés parametros
avaliados.

Neste caso optou-se pelo tratamento estatistico dos conjuntos de dados para
auxiliar na discusséo dos resultados. Por conta da expressiva variabilidade representada
pelo desvio padrdo destes parametros, utilizou-se o teste F de Fisher ao invés do teste t
de Student, para comparar as raz8es PLS/PTN nos quatro regimes operacionais. O teste
F trabalha com as variancias dos conjuntos de dados, 0 que permite compara¢des mais
eficientes entre diferentes varidncias amostrais. Os valores de F, assim como o0s
intervalos de confianca das variancias, foram obtidos com o auxilio do Programa

Computacional Statistica verséo 6.0.
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Tabela 5.17 — Valores médios e seus respectivos desvios padréo obtidos para as distintas

razbes polissacarideos e proteinas nos quatro regimes operacionais investigados.

CI' PLSigasos/PTNiotis PTNigacas/PLSigacos PLStorais/PTNeois
@L?

0,05 0,18 + 0,04 0,63 +0,14 0,51 + 0,09

3,0 0,23 +£0,04 0,37 £0,14 0,34 £ 0,03

6,0 0,33+0,12 0,19 + 0,14 0,70 40,20

12,0 0,40+0,11 0,07 £ 0,03 0,67 £0,10

No que diz respeito aos resultados apresentados para a razdo PLSjgados/PTNiotais,
pode-se inferir que ocorreu leve incremento no teor de PLSjgad0s €M relagéo as PTNiowis da
biomassa, do primeiro para o Ultimo regime operacional. Este resultado esta de acordo
com os resultados obtidos por DEORSOLA (2006) que em seu trabalho observou
tendéncia crescente da razdo PLSjgados/PTNwwis COM 0 aumento do teor de sal,
enfatizando que a salinidade provocou aumento da concentracdo dos polissacarideos
extracelulares e reducédo do teor de proteina da biomassa. Por outro lado, a aplicacao do
teste F mostrou que ndo existe diferenca significativa entre os conjuntos de dados
referentes as condicdes de 0,05 e 3g CI Lteb6el2 g CrI LY respectivamente, ou seja,
os regimes 1 e 2 separadamente dos regimes 3 e 4 apresentam em média, com 95% de
confianga, 0 mesmo comportamento para a razdo PLSjgados/PTNiwmis. Desta maneira,
sugere-se que menores teores de matéria organica, além do incremento da salinidade
acima de 6 g CI' L™ foram os principais fatores de interferéncia nesta relacéo.

Para a razéo PTNijgadas/PLSigados Observa-se na Figura 5.35 a tendéncia de queda
da condicdo com menor teor de sal para a mais salina. Portanto, ocorreu o decréscimo da
por¢do de PTNijgaas @ biomassa em relagdo aos PLSjgases COM 0 incremento dos ions
cloreto no meio reacional. Pelo teste F com nivel de confianca de 95%, apenas o regime
com 12 g CI' L™" apresentou diferenca significativa em relacdo aos quatro regimes
estudados. Isto sugere que somente o teor de sal mais elevado interferiu diretamente na
relacao PTNjgadas/PLSigados-

No caso da razdo PLSuwis/PTNwwis N80 se identificou qualquer perfil de

comportamento. A partir da aplicagdo do teste F para os conjuntos de dados
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representativos desta razao, obteve-se com 95% de certeza que o regime 2 foi o Gnico a
apresentar diferenca significativa entre as razfes dos quatro regimes operacionais
estudados. Depreende-se, portanto, que neste caso ndo é possivel relacionar a variagcao

destas substancias com os parametros salinidade ou matéria organica.

AHN et al. (2007) avaliaram o teor de exopolimeros, como carboidratos e proteinas,
no tratamento de um efluente sintético com alta carga orgéanica e nitrogenada, utilizando
um reator biolégico com membranas submersas. Os autores constataram que nao
ocorreram diferencas significativas no conteddo das proteinas e carboidratos associados
ao biofilme formado sobre as membranas, em relacdo as diferentes taxas de recirculacao
do efluente aplicadas. Portanto, ndo foi possivel observar qualquer tendéncia de variacdo
da razéo carboidratos/proteinas com as diferentes condicdes operacionais aplicadas ao

processo.

Além do teste F, também foi calculada, com o auxilio do Programa Statistica, a
matriz de correlacdo para as razdes PLSjgados/PTNiotaiss  PTNigadas/PLSigados:
PLSotais/PTNwtais, com a finalidade de conhecer o grau de dependéncia entre estas
variaveis. Contrariamente ao que era esperado, 0s Unicos parametros que apresentaram
razoavel grau de dependéncia, para os 4 regimes operacionais estudados, foram os
PLSiowais € @S PTNywis. Para as razdes PLSjgados/PTNwomis (relagéo mais utilizada na
literatura) € PLSjgados/P TNigadas fOi Observada apenas leve correlagéo para o regime com
maior teor salino (12 g CI' L), sendo que se pode considerar que estes parametros
apresentaram grau de flutuacdo independente entre eles. Este fato pode ser devido a
interferéncia de diversos fatores na producao destas substancias, e também por conta da
elevada variabilidade dos resultados.

Conforme comentado anteriormente, as muitas variaveis relacionadas a extracéo e
determinacdo dos exopolimeros (substancias ligadas), assim como a diversidade das
caracteristicas inerentes a cada unidade de tratamento de efluentes, tornam muito
complexa a comparagdo com os resultados apresentados na literatura. Por outro lado,
guando comparados resultados obtidos a partir da mesma metodologia de determinagéo
dos PLS e PTN os valores observados mostraram-se relativamente proximos. A Tabela
5.18 sumariza os valores encontrados por alguns autores que usaram a mesma
metodologia para determinacdo destas razbes. Os dados apresentados correspondem
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a0S PLSjgados € PTNiowis para sistemas com biomassa em suspenséo (flocos) e biomassa

aderida (biofilme). E interessante observar que, apesar da diversidade das caracteristicas

dos trabalhos desenvolvidos, estas relagdes mostraram-se bem proximas para os flocos

microbianos e biofilmes.

Tabela 5.18 — Razdes dos parametros SSV, PTN e PLS para flocos e biofilmes, adaptado

de SANT’ANNA JR. (2007).

Reator ou o
PLS;y/SSV  PTN/SSV  PLS|ig/PTNs Referéncia
Processo
o este
Biofilmes 0,09-0,16 0,35-0,60 0,18-0,40 MBBR
trabalho
. VENDRAMEL,
0,056-0,07 0,39-052 0,12-0,20 leito
submerso 2004
0,04-0,35 fluxo sobre CAMMAROTA,
placas 1998
FREIRE et al.,
Flocos 0,02-0,03 0,23-0,38 0,10 SBR*
2001
o CAMPOS et al.,
0,18 - 0,32 air-lift
2002a
) MATIAS,
0,06-0,08 0,17-0,46 0,10-0,24 lodo ativado
2000
DEORSOLA,
0,01-0,04 0,12-0,25 0,08-0,20 SBR*
2006
*reator de batelada sequiencial — efluente salino
Apesar da importancia das substancias poliméricas, principalmente as

extracelulares (EPS), na formacdo de flocos microbianos e biofilmes e o continuo

interesse dos pesquisadores no tema, o entendimento da dindmica dos EPS nos

consorcios microbianos ainda € limitado e a elucidacdo de sua composicdo e funcdes
ainda se faz necessaria (PARK e HELM, 2008).
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5.6.3 Caracterizagdo do biofilme por microscopia ép  tica

A microscopia optica é uma ferramenta que vem sendo utilizada com crescente
frequéncia como controle operacional em estacdes de tratamento de efluentes (ETES)
com biomassa em suspenséo (ex. lodos ativados) por conta da significativa presenca de
protozodarios e metazoarios nos processos bioldgicos aerdbios. Neste contexto, estudos
da interacdo entre protozoarios, metazodrios e flocos microbianos estdo praticamente
consolidados (JENKINS et al,. 1993), podendo ser diretamente relacionados ao

desempenho das ETEs e a qualidade dos efluentes tratados.

Por outro lado, esta é uma realidade somente para a biomassa em suspenséo em
tratamentos secundarios — 0s quais tém como objetivo principal a remog¢do da matéria
organica dissolvida. No caso da biomassa aderida (biofimes) ndo existe muito
conhecimento a respeito da importancia ou relacdo desses micro-organismos com as
guestbes operacionais, sobretudo quando se trata do processo de nitrificacdo no

tratamento terciario.

Portanto, as observacdes do biofilme ao microscopio optico, realizadas durante o
presente experimento, tiveram como objetivo acompanhar a dindmica dos possiveis
protozoarios presentes na microbiota desenvolvida no MBBR em questdo. A Figura 5.36
apresenta as observacfes realizadas ao microscopio no final da primeira etapa de

operacao do biorreator (primeiros 250 dias).

As fotomicrografias da Figura 5.36 mostram que a biomassa desenvolvida até
entdo pode ser considerada densa, sem a presenca de bactérias filamentosas
(caracteristicas da biomassa em suspensdo) e com boa diversidade de protozoarios e
metazoarios, porém, com baixa densidade dos mesmos.
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Figura 5.36 — Fotomicrografias do biofilme no final dos primeiros 250 dias de operacéo do
MBBR. (A) ciliado séssil da espécie Epistylis sp.; (B) ciliado livre-natante da espécie
Euplotes sp.; (C) ameba com teca; (D) ciliado livre-natante da espécie Paramecium sp.;

(E) rotiferos.
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As Figuras 5.37, 5.38, 5.39 e 5.40 apresentam as observacdes realizadas ao

microscopio 6ptico durante os regimes 1, 2, 3 e 4, respectivamente.

Figura 5.37 — Fotomicrografias do biofiime durante o primeiro regime de operacdo do
MBBR (regime 1 = 0,05 g CI' L™). (A) provavel ameba com teca; (B) nematddeos; os

demais organismos presentes nas microfotografias ndo foram identificados.

Das fotomicrografias que representam as caracteristicas gerais visualizadas no
regime 1 (Figura 5.37), depreende-se que o biofiime manteve-se denso como na condi¢céo
anterior (Figura 5.36), porém, com menor diversidade de protozoarios, auséncia dos
metazoarios (rotiferos) e presenca de nematddeos, que estdo normalmente associados a
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lodos velhos (SALVADO et al., 2004). Comparando-se o regime 1 com o final da etapa
operacional anterior, infere-se que as altera¢des visualizadas na microbiota coincidem
com a queda de desempenho no processo de nitrificagdo e, ademais, que 0S mesmos
parametros que afetaram o processo, conforme previamente explicado, provocaram
alteracdes na dinamica dos protozoarios e o desaparecimento dos rotiferos.

Figura 5.38 — Fotomicrografias do biofilme durante o segundo regime de operacdo do
MBBR (regime 2 = 3 g CI' LY. (A) ciliados livre-natantes; (B) nematédeos.

No regime 2, as fotomicrografias apresentadas na Figura 5.38 mostram que 0

biofilme tornou-se ainda mais denso do que nos periodos anteriores e que ocorreu a
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presenca de protozodrios apenas da classe Ciliata do tipo livre-natantes, porém de uma
dimensdo que ndo foram passiveis de identificacdo. Os nematdédeos permaneceram

durante esta condi¢do operacional.

Figura 5.39 — Fotomicrografias do biofilme durante o terceiro regime de operagéo do
MBBR (regime 3 = 6 g CI' L™). (A) ciliados sésseis; (B) ameba com teca; (C) possivel
rotifero; (E) ciliado livre-natante.

Da Figura 5.39, referente ao regime 3, observa-se pelas microfotografias que
mesmo apoés a ocorréncia do desprendimento do biofilme no final do regime 2, 0 mesmo
se desenvolveu satisfatoriamente apresentando certa densidade e baixa diversidade de
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protozoarios. Infere-se que a biomassa, prioritariamente autotrofica, também gerou
condi¢Bes para o crescimento de alguns protozoarios e que a concentracéo de 6 g CI' L™
ndo teve efeito inibitério sobre os mesmos. Os nematddeos, nesta condi¢do, ndo se

fizeram presentes em qualquer das observacdes realizadas ao microscopio.

Figura 5.40 — Fotomicrografias do biofilme durante o Gltimo regime de opera¢édo do MBBR
(regime 4 = 12 g CI'L™). (A), (B), (C) e (D) ciliados sésseis.

No caso do regime 4, representado pelas fotomicrografias da Figura 5.40, sugere-
se que 12 g CI' L™ levou & efetiva diminuicéo da diversidade e densidade dos protozoarios.
Foi detectada apenas a presenca de ciliados sésseis e de uma Unica espécie. Sugere-se
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que as pequenas particulas brilhantes associadas a biomassa, nesta condicdo salina,

possam ser decorrentes do acumulo de cristais de sal no biofilme.

DEORSOLA (2006) verificou no processo de lodos ativados o desaparecimento de
protozoarios e metazoarios em concentracdes de NaCl a partir de 2% (m v''), condizente
com a condicdo de salinidade do regime 4 no presente trabalho. Durante seus
experimentos, DEORSOLA (2006) também observou o aumento da turbidez no meio
liquido, indicando fragmentacao dos flocos em suspenséo com o incremento da salinidade,
pela incorporacdo dos cations a biomassa microbiana. Esta ocorréncia contribuiu para a
desfloculacdo da biomassa em suspenséao, resultando em problemas na sedimentacéo do
lodo. No caso da biomassa aderida, a possivel incorporacdo de sais ao biofilme nao
acarretou problemas operacionais ao processo por conta da inexisténcia da etapa de

sedimentacéo.

Segundo POOLE (1984) apud ABREU (2004), em estacfes de tratamento de
lodos ativados as amebas tecadas sdo abundantes ou dominantes em condicbes de
operacdo caracterizadas por baixa carga organica, longo tempo de retencdo e alta
concentragdo de OD, sendo estas caracteristicas consideradas ideais para alcancar
excelente desempenho na remoc¢ao de amdnia pela via biolégica convencional. No que se
refere ao presente trabalho, em todas as observacdes do biofiime realizadas ao
microscopio, quando em condicBes de bom desempenho para a nitrificacdo, pode-se
constatar a presenca de amebas tecadas, porém, muito aquém da ocorréncia sugerida
por POOLE (1984) apud ABREU (2004).

O indice biético de lodos (IBL) é um método que foi proposto por MADONI (1994)
para avaliar a abundancia e diversidade dos protozoarios sob os diferentes fatores fisico-
guimicos aplicados aos sistemas de tratamento biolégico. Fazendo uso do IBL, MADONI
(1994) concluiu que a rigueza em espécies de protozoarios tende a se alterar com a carga
organica presente. O maior nimero de espécies foi observado para cargas
compreendidas entre 0,2 e 0,3 kg DBOsg kg'l SSV d*?, ocorrendo o decréscimo da
densidade da microbiota com a diminuicdo da carga massica. Contudo, este autor sugere
gue em unidades de tratamento com objetivo de remocdo da amdnia, espera-se encontrar
uma microbiota menos abundante do que nos processos que visam a biodegradacéo de
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compostos organicos, sendo que esta consideracdo coincidiu com as observacdes

realizadas no presente trabalho.

O teor minimo de NacCl e o tempo de contato requiridos para a total eliminacdo de
protozoarios e metazoarios sem afetar a atividade das bactérias autotroficas foi
investigado por MOUSSA et al. (2005). Os autores cultivaram a comunidade nitrificante
em um SBR com biomassa em suspenséo e constataram que a adicdo de 5 g CI' L™ ao
meio e exposicdo a esta condicdo por 1 h foi totalmente deletério aos protozoarios e
metazoarios, porém nao afetou a atividade das bactérias nitrificantes. Visualizacdes ao
microscopio permitiram constatar a perda na mobilidade destes organismos e
consequente inchagco dos mesmos, provavelmente por conta do aumento da presséo

osmética.

5.7 Caracterizacdo do biofilme pela técnica de Hibr idizacdo in situ por

Fluorescéncia

A técnica de Hibridizacdo in situ por Fluorescéncia (FISH) foi aplicada com o
objetivo de detectar as bactérias responsaveis pela nitrificacdo convencional no MBBR e,
possivelmente, associar a dindmica das mesmas com as caracteristicas dos quatro

regimes operacionais investigados.

Por conta das dificuldades encontradas na deteccdo das bactérias presentes na
biomassa, primeiramente pela autofluorescéncia associada as amostras, e por néo se ter
alcancado as condicfes ideais de aplicacdo do método para a comunidade microbiana em

guestédo, o objetivo da utilizagéo do FISH foi parcialmente alcangado.

5.7.1 Cultivo das células para validacdo das sondas de FISH

Pelo procedimento descrito na secdo 4.7.1 foi possivel promover o crescimento
isolado de pelo menos uma espécie de AOB e uma de NOB. Apos 10 dias de incubacao
na estufa a 37°C, as culturas inoculadas nas placas de Petri apresentaram as

caracteristicas visualizadas na Figura 5.41.
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Figura 5.41 — Placas ap6s 10 dias de incubacéo para o isolamento das bactérias que
oxidam amoénia e nitrito. (A) placa para isolamento das AOB; (B) placa para isolamento
das NOB com a cultura destacada no detalhe; (C) placa com meio heterotréfico antes da
incubagéo; (D) placa com meio heterotrofico depois da incubagéo.

A coloragdo esverdeada observada na placa para isolamento das AOB (Figura
5.41A) ocorreu por conta da presenca do mesmo indicador de pH utilizado no meio de
isolamento liquido e, consequentemente, pela produgdo dos ions H* durante a conversio
de amonia.

Depreende-se da visualizacdo das placas apresentadas na Figura 5.41 que o
crescimento das bactérias autotréficas foi praticamente insignificante quando comparado
com o das heterotréficas no mesmo periodo de tempo. Das placas A e B, apresentadas
na Figura 5.41, as culturas foram removidas, lavadas com tampao fosfato e fixadas para a
validacdo das sondas de FISH, seguindo os procedimentos apresentados no Anexo 1.4.

As culturas removidas das placas de isolamento, depois de fixadas, foram
hibridizadas com as respectivas sondas de identificacdo para cada grupo de bactérias de
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interesse, sonda Ns01225 para as AOB e sonda Nit3 para as NOB. Durante a preparacao
das laminas, para cada po¢o com sonda foi montado um pogo apenas com a amostra e o
tampdo de hibridizacdo para o controle negativo da possivel autofluorescéncia das
culturas, ou seja, nesta condicdo ndo se deveria observar fluorescéncia. DAPI foi
adicionado a todos 0s pocgos para verificar a integridade das células. Assim, as sondas
para a identificacdo das AOB e das NOB foram validadas, conforme ilustram as Figuras
5.42 e 5.43.

Figura 5.42 — Fotomicrografias dos resultados obtidos para a validacdo da sonda
Ns01225 referente a identificacdo das AOB pela aplicacdo da técnica de FISH. As
imagens lado a lado estdo focadas no mesmo campo de visualizacdo do microscépio,
porém, com filtros distintos para DAPI (a — ¢) e para a sonda especifica Nso1225 (b — d).
As imagens da linha inferior sdo o controle da autofluorescéncia sem adi¢do da sonda

(s/sd) e as da linha superior sdo os testes com sonda (c/sd); barra igual a 20 pum.
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Figura 5.43 — Fotomicrografias dos resultados obtidos para a validagcdo da sonda Nit3
referente a identificacdo das NOB pela aplicacdo da técnica de FISH. As imagens lado a
lado estdo focadas no mesmo campo de visualizagcdo do microscépio, porém com filtros
distintos para DAPI (a — c) e para a sonda especifica Nit3 (b — d). As imagens da linha
inferior sdo o controle da autofluorescéncia sem adicdo da sonda (s/sd) e as da linha

superior sdo os testes com sonda (c/sd); barra igual a 20 pm.
As sondas foram validadas com sucesso, porém depreende-se pela visualiza¢@o

das imagens nas Figuras 5.42d e 5.43d, que existe uma leve autofluorescéncia associada

as culturas, mais evidente para as AOB. Este fato sera discutido na proxima secao.
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5.7.2 Aplicagdo da técnica de FISH no biofime doM BBR

A primeira dificuldade encontrada na aplicacdo da técnica de FISH para as
amostras do MBBR foi a autofluorescéncia inerente as mesmas. O resultado obtido pela
primeira realizacdo do teste (regime 1) apenas com DAPI e a sonda EUB338 (dominio
Bacteria), gerou a necessidade de investigar maneiras de dissociar a biomassa, sem
danificar as células, para diminuir a influéncia da autofluorescéncia identificada nas
amostras. A Figura 5.44 apresenta as imagens obtidas no microscépio de fluorescéncia

que ilustram o ocorrido.

Figura 5.44 — Fotomicrografias dos resultados obtidos da aplicacdo de FISH para as
amostras da biomassa do regime 1. As imagens lado a lado estdo focadas no mesmo
campo de visualizacdo do microscopio, porém com filtros distintos para DAPI (a — c) e
para a sonda EUB338 (b — d). As imagens da linha inferior sdo o controle da
autofluorescéncia sem adicdo da sonda (s/sd) e as da linha superior sdo os testes com

sonda (c/sd); barra igual a 20 um.

163



Infere-se da Figura 5.44d, sem adi¢cdo de sonda, que as amostras apresentaram
forte autofluorescéncia, principalmente quando associadas ao aglomerado microbiano
(grumos). No caso dos testes com a sonda EUB338 (Figura 5.44b) a autofluorescéncia na
regido onde as células estao organizadas em grumos impediu a visualizacdo da marcacao
individual das mesmas. Por outro lado, nem todas as células individualizadas observadas
com DAPI (Figura 5.44a) apresentaram marcacdo, 0 que sugere que as condicdes
aplicadas ao ensaio ndo permitiram o adequado acesso da sonda as células. Infere-se
que a autofluorescéncia observada seja inerente a matriz extracelular do biofilme,
representada pelos grumos e que esta seja autofluorescente ou, ainda, que esta matriz

possa estar se unindo a sonda de maneira inespecifica.

Segundo DE LOS REYS et al. (1997), amostras de lodos ativados contém matéria
organica e células que autofluorescem, resultando em incertezas na marcacdo das
sondas de oligonucleotideos. Contudo, nenhum dos trabalhos consultados na literatura
coloca qualquer relato sobre problemas de autofluorescéncia na identificacdo de bactérias
nitrificantes. Ademais, pouquissimos artigos publicados comentam sobre problemas com
a autofluorescéncia das amostras ambientais, talvez por conta da maioria dos trabalhos
serem realizados com amostras a partir de meios sintéticos, sugerindo que o problema da
autofluorescéncia pode estar associado a amostras de biomassa destinadas ao
tratamento de efluentes reais.

A partir destas consideracdes, primeiramente foram testadas todas as etapas do
ensaio para verificar se algum reagente poderia estar conferindo esta autofluorescéncia
as amostras. Os resultados relativos a este teste mostraram que a amostra em si, depois
de fixada, ja se apresentava autofluorescente. Neste caso, poderia ainda se associar o
fato aos reagentes utilizados na etapa de fixacdo, porém, isto ndo poderia ser averiguado
para todos os regimes por nao existirem amostras disponiveis para nova etapa de fixacao.
Portanto, focou-se no objetivo de desagregar o aglomerado microbiano em que se

encontravam as células de interesse.

Duas metodologias foram aplicadas com este intuito: cisalhamento da biomassa
pré-fixada com pérolas de vidro e utilizacdo do sonicador sob varias condices de tempo.
Os dois métodos mostraram sensivel melhora nos resultados, porém, ndo solucionaram
totalmente o problema. Contudo, deu-se preferéncia a utilizacdo do sonicador pela maior
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facilidade de aplicacdo, sendo que as amostras, antes de serem hibridizadas, foram

sonicadas por 30s, com intervalos de 30s, por 3 vezes consecutivas.

Para as amostras dos regimes 3 e 4 foi possivel utilizar novos reagentes para a
fixacdo das células, no entanto, este procedimento ndo apresentou diferenca significativa
em relagdo a autofluorescéncia.

No que se refere a fraca marcacdo da sonda nas células individualizadas, foram
testados tempos de hibridizacdo mais longos (3, 12 e 18h) e 5 pontos percentuais a mais
nos teores de formamida utilizados no tampao de hibridizacdo. Contudo, nado foi possivel
identificar melhorias no resultado final pela aplicagdo destas novas condi¢cfes. Portanto,
optou-se por permanecer com as condicdes sugeridas na literatura, conforme
apresentadas na Tabela 4.2 da secéo 4.7.3 para a formamida e 90 minutos para o tempo
de hidridizacéo.

Consideracbes sobre a intensidade do sinal das sondas, que a principio é
proporcional ao conteldo de rRNA das células e, conseqiientemente, a sua atividade,
necessitam ainda ser exploradas. Contudo, nitrificantes parecem manter o seu contelido
de rRNA durante os periodos de baixa atividade, assim a intensidade do sinal néo
necessariamente reflete a atividade metabdlica do momento da fixagdo destas células
(MANSER et al., 2005).

A Figura 5.45 apresenta um resultado tipico do controle positivo e do controle
negativo efetuados para todos os testes realizados. O controle positivo refere-se a
utilizacdo de uma cultura pura de Escherichia coli (E. coli), sendo que um dos pogos
efetua-se a hibridizacdo com a sonda EUB338 e em outro sem a sonda para verificar a
efetividade do teste. Para o controle negativo foi hibridizada com a sonda EUB338
(especifica para bactérias) uma cultura pura de protozoarios flagelados (Trypanosoma

cruzi - T. cruzi), para garantir que a sonda estivesse se fixando apenas a bactérias.
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e
Figura 5.45 — Fotomicrografias tipicas do controle negativo com T. cruzi (primeira linha) e

com E. coli (segunda linha), e do controle positivo com E. coli (terceira linha) para os
ensaios de FISH realizados. As imagens lado a lado estdo focadas no mesmo campo de
visualizacdo do microscépio, porém, com filtros distintos para DAPI (a — ¢ — €) e para

EUB338 (b — d —f); barra igual a 20 pm.
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Da Figura 5.45 depreende-se que as condi¢cdes de hibridizacdo utilizadas foram
adequadas para promover a marcacao eficiente das células E. coli e que o controle

negativo atestou a aplicabilidade da sonda.

A Figura 5.46 apresenta as imagens obtidas para o controle da autofluorescéncia
dos ensaios de FISH nos quatro regimes experimentais investigados. Neste caso as
amostras hibridizadas sem sonda mostraram que mesmo com a presenca de pontos de
autofluorescéncia associada aos aglomerados microbianos, evidenciados nas Figuras
5.46d e 5.46f, foi possivel visualizar o sinal de fluorescéncia das sondas quando ligadas

as células de interesse.

Nas Figuras 5.47 e 5.48 estdo apresentadas as imagens obtidas no microscopio
de fluorescéncia apds a aplicacdo da técnica de FISH para o biofilme desenvolvido nos
regimes operacionais 1, 2, 3 e 4. A Figura 5.47 mostra imagens tipicas obtidas pela
visualizacdo das amostras da biomassa hibridizadas com a sonda Nso01225 para a
deteccdo das AOB. A Figura 5.48 apresenta as imagens tipicas obtidas para a deteccao
das NOB com a sonda Nit3. Ambas as Figuras 5.47 e 5.48 apresentam na primeira coluna
as amostras marcadas com DAPI, na segunda coluna as amostras marcadas com as
sondas especificas (Ns0ol1225 e Nit3) e, na terceira coluna, a mesma regidao de

visualizacdo das duas primeiras colunas em campo claro.

Observou-se pelos ensaios de FISH realizados e conforme pode ser visualizado
nas Figuras 5.47 e 5.48 que o sinal da fluorescéncia em todos os casos foi muito fraco,
dificultando a avaliacdo da dindmica das bactérias nitrificantes com o acréscimo de sal ao
meio. Em geral, quando ocorre a auséncia de sinal sugere-se que as células fixadas
poderiam estar mortas ou com baixa atividade metabdlica. No caso de sinal fraco, pode-
se atribur o fato a deficiente permeabilizacdo das sondas. Para melhorar a
permeabilidade das células é possivel utilizar agentes quimicos e ou bioldgicos que
favorecem este processo, porém, ndo é comum a utilizacdo dos mesmos para células
Gram-negativas, como € o0 caso das nitrificantes (ABREU, 2004). A diferenca na
tonalidade do fundo das imagens se deu por conta da busca pela melhor condicdo na
visualizacdo do sinal das sondas, com o intuito de diminuir o ruido de fundo e minimizar o
efeito da autofluorescéncia.
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Figura 5.46 — Fotomicrografias do controle negativo dos ensaios tipicos de FISH para os
quatro regimes operacionais investigados. As imagens lado a lado estdo focadas no
mesmo campo de visualizagdo do microscopio com filtros distintos para DAPI (a—c—e —
h) e para as sondas especificas (b — d — f — i). As imagens referentes as linhas
correspondem aos regimes 1, 2, 3 e 4, respectivamente da primeira para a ultima linha;

barra igual a 20 um.
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Figura 5.47 — Fotomicrografias dos ensaios tipicos para a deteccdo das bactérias que
oxidam amonia com a sonda Ns01225 para os quatro regimes operacionais investigados.
As imagens lado a lado estdo focadas no mesmo campo de visualizacdo do microscépio,
porém, com filtros distintos para DAPI (a — d — h — m), para a sonda Nos1225 (b —e — k —
n) e em campo claro (c — f — | — 0). As imagens referentes as linhas correspondem aos

regimes 1, 2, 3 e 4, respectivamente da primeira para a Ultima linha; barra igual a 20 pm.
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Figura 5.48 — Fotomicrografias dos ensaios tipicos para a deteccdo das bactérias que
oxidam nitrito com a sonda Nit3 para 0s quatro regimes operacionais investigados. As
imagens lado a lado estdo focadas no mesmo campo de visualizacdo do microscépio,
porém, com filtros distintos para DAPI (a — d — h —m), para a sonda Nos1225 (b —e — k —
n) e em campo claro (c — f — | — 0). As imagens referentes as linhas correspondem aos

regimes 1, 2, 3 e 4, respectivamente da primeira para a Ultima linha; barra igual a 20 um.
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A aplicacdo da técnica de FISH no presente trabalho ndo permitiu avaliar a
densidade das bactérias nitrificantes assim como a sua dindmica em relacdo ao
incremento de sal por conta da dificuldade em visualizar os sinais emitidos pelas sondas
hibridizadas. Contudo, foi possivel constatar o crescimento da comunidade nitrificante no

MBBR com representantes dos dominios Nitrosomonas e Nitrobacter.

Melhorias no nivel de deteccdo das sondas e diferenciacdo da autofluorescéncia
poderiam ser alcancadas com a utilizagdo do microscépio confocal de varredura a laser —
CLSM (De Los REYS et al., 1997), porém, este equipamento ainda tem disponibilidade
restrita no Brasil. KIM et al. (2006) utilizaram sondas Ns01225 e Nsm156 para detectar as
AOB e, Nit3 e Ntspa662 para as NOB em um biorreator tipo “airlift” com biofilme. Os
autores observaram, utilizando FISH com CLSM, que as AOB se distribuiram na
superficie da biomassa aderida até 100 um de profundidade, sendo que 60% do total das
AOB foram identificadas como Nitrosomonas. A hibridizacdo para a identificacdo das NOB

mostrou distribuicdo similar entre Nitrobacter (Nit3) e Nitrospira (Ntspa662).

A partir de dados recentes da literatura, WHANG et al. (2009) relataram que
Nitrosomonas e Nitrobacter sdo consideradas as bactérias mais importantes envolvidas
no processo de nitrificacdo. Contudo, as possibilidades de identificagdo a nivel molecular
indicam que Nitrosospira é tdo presente quanto Nitrosomonas e que, frequientemente,
Nitrospira (bactérias que oxidam nitrito) sdo dominantes em sistemas de lodos ativados.
Estes autores também consideraram que apesar de varios estudos destinados a
investigacdo das comunidades de bactérias nitrificantes em processos de tratamento de
efluentes, o entendimento da dindmica entre a presenca destes micro-organismos e o
desempenho da nitrificacdo em instalacdes em escala real ainda é muito limitado.

171



6 Conclusoes

Dos estudos desenvolvidos no presente trabalho, no qual se utilizou um biorreator
com biomassa aderida (MBBR), operado de modo descontinuo (bateladas seqlenciais),
para promover a nitrificacdo de um efluente industrial, foi possivel obter as seguintes

conclusoes:

Verificou-se que o ajuste do pH do meio reacional foi primordial para garantir as
condi¢Bes de implantacdo e manutencdo da atividade das bactérias que oxidam amonia
(AOB) e, possivelmente, das que oxidam nitrito (NOB). Constatou-se que para valores de
pH abaixo de 7,0 e acima de 8,0 a atividade das AOB foi negativamente afetada, sendo
gue em alguns casos houve inibicdo total da nitrificacdo. Valores de pH entre 7,0 e 7,5
foram considerados ideais para promover eficiente conversado do nitrogénio amoniacal.

Em relagcdo ao nivel de oxigénio dissolvido (OD) no meio reacional, ndo foi
observada, durante a operacao do MBBR, a inibi¢do do processo por insuficiéncia deste
aceptor de elétrons. Os menores valores de OD observados durante o periodo de trabalho
estiveram sempre acima de 2,0 mg L™, com excecéo do periodo final do regime 2, quando
os valores de OD variaram entre 0,5 e 1,5 mg L? nas primeiras 5 h de aeracdo de cada
ciclo. Porém, mesmo nessas condicfes, foi constatada intensa atividade das bactérias

nitrificantes.

A matéria organica remanescente no efluente industrial, que alimentou o MBBR,
mostrou consideravel interferéncia na atividade das bactérias nitrificantes. No periodo
inicial de operacao do MBBR, com maior teor afluente de matéria organica (DQO soluvel
inicial de 111 a 365 mg L™), a conversdo da aménia variou em uma ampla faixa (entre 42
e 98%), desconsiderados 0s eventos operacionais atipicos e o periodo relativo a tentativa
de implantar a desnitrificacdo no reator. O efeito negativo do teor de matéria organica
alimentada ao MBBR, principalmente sobre a atividade das AOB, tornou-se mais evidente
a partir dos resultados obtidos nos ensaios cinéticos, visto que a oxidacdo da amodnia
alcancou eficiéncias de 97, 91 e 77% quando a DQO dissolvida inicial foi de 103, 142 e
180 mg L™, respectivamente. Estes resultados confirmaram que, mesmo para uma faixa
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restrita de variacdo da DQO e para valores relativamente baixos, a matéria orgéanica teve

pronunciado efeito prejudicial sobre o desempenho da nitrificacéo.

O incremento dos fons cloreto no meio reacional pela adicdo de NaCl nédo teve
influéncia significativa sobre a nitrificacdo até teores de 6 g CI' L™. Para a condic&o de 12
g CI' L (regime 4), o efeito da salinidade sobre a comunidade microbiana nitrificante foi
mais pronunciado e acarretou em queda da conversdo da amdnia de cerca de 30 pontos
percentuais em relacdo aos valores médios dos regimes 2 e 3. A alteracdo do tempo de
aeracao no MBBR (regime 4), de 12 para 24 h, ndo foi suficiente para compensar a perda
de atividade, em especial das AOB, visto que praticamente todo o nitrito gerado foi

oxidado a nitrato.

Os testes cinéticos realizados nos 4 regimes operacionais investigados, que
permitiram obter os perfis de variacdo das concentracdes das substancias de interesse,
corroboraram as observacdes feitas durante 0 acompanhamento operacional diario, além
de possibilitar a determinacao do perfil de variacdo do nitrito. O acimulo de nitrito no meio
reacional mostrou-se um pouco mais pronunciado no regime 2 quando comparado com 0s
demais. Nos regimes 1, 3 e 4 o valor maximo de N-NO,  observado foi menor do que 5
mg L, enquanto no regime 2 essa espécie alcancou o patamar de aproximadamente 15

mg L™

O modelo cinético proposto para representar os perfis de variacdo dos substratos
e produtos permitiu ajuste satisfatério dos dados experimentais. O teor de nitrito foi o
pardmetro que apresentou maior discrepancia em relacdo as previsées do modelo,
provavelmente, em funcdo dos baixos valores observados no meio reacional. Ndo foi
possivel verificar claramente o efeito da crescente salinidade na cinética de oxidacdo da
amodnia, porém, foi notério que o ajuste dos dados do regime 4, de maior salinidade (12 g
CI' L), foi alcangado com os menores valores das constantes do modelo.

Em relacdo ao biofilme (biomassa aderida) foi possivel constatar a elevada
influéncia da matéria organica no acumulo do mesmo. Nos periodos em que a DQO inicial
foi maior houve intenso crescimento da biomassa por favorecimento das bactérias
heterotroficas. O balangco de nitrogénio, nos regimes 1 e 2, também apresentou as
maiores diferencas para o seu fechamento, provavelmente por conta do maior consumo
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assimilatorio do nitrogénio. Nos regimes 1 e 2 a concentracdo de biomassa aderida no
interior do biorreator (em torno de 2500 mg L™) foi pelo menos 2 vezes maior do que nos
regimes 3 e 4, nos quais se considerou que o biofilme seria prioritariamente autotréfico
por conta da menor influéncia da DQO e apés o episédio de desprendimento natural da
biomassa aderida.

Durante todo o periodo experimental o biofilme se desenvolveu mais intensamente
na superficie interna das biomidias. Portanto, infere-se que o desprendimento natural da
biomassa aderida, ao final do regime 2, ocorreu, muito provavelmente, por conta da idade
do biofilme, visto que o0 mesmo ndo estava exposto ao constante cisalhamento das

biomidias no interior do MBBR.

O acompanhamento dos polissacarideos e proteinas ligados e totais associados
ao biofilme, durante os 4 regimes operacionais, ndo permitiu observar tendéncias claras
do efeito do incremento da salinidade no MBBR. A alteracdo mais detectavel referiu-se as
razbes entre proteinas e polissacarideos ligados (PTNigagas/PLSigados) € €sta Ultima
variavel e proteinas totais (PLSjgados/PTNiotais), que apresentaram tendéncias de queda e
de aumento, respectivamente, com 0 aumento da salinidade. Destes resultados
depreende-se que a salinidade promoveu o aumento na produgdo dos PLSjgases €m
relagéo ao contetdo de PTNais € PTNjgadas. ESte comportamento era esperado, pois, em
geral, 0 aumento de exopolimeros produzidos por bactérias corresponde a um mecanismo
de defesa em relagéo as condi¢cbes adversas do meio em que estdo submetidas, no caso

do presente trabalho, ao estresse salino.

As observacdes do biofilme por microscopia Optica revelaram gradual diminuicéo
da abundancia e diversidade dos protozoarios e metazoarios com o aumento do teor de
sal no MBBR. Este comportamento também coincidiu com o decréscimo na variabilidade
e nos aportes de DQO ao biorreator. No regime 4, com o maior teor de sal (1,2%, m v?),
foram observadas pequenas particulas brilhantes associadas a biomassa, provavelmente

decorrentes do acumulo de cristais de sal no biofilme.
N&o se teve o éxito esperado com a técnica de FISH para identificar as bactérias

nitrificantes e, possivelmente, avaliar a sua dindmica em relacdo ao incremento de sal ao
meio reacional. Contudo, apesar das dificuldades encontradas foi possivel constatar, com
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a aplicacdo da técnica, a presenca das bactérias nitrificantes do género Nitrosomonas
(representante das AOB) e do género Nitrobacter (representantes das NOB) no biofilme

desenvolvido no MBBR.

A desnitrificacdo do efluente tratado (regime 4) no MBBR foi conduzida em outra
unidade experimental. Os resultados indicaram remocédo de 88% de nitrogénio a partir do
nitrato em 3 horas de reacdo. Este tempo equivale a aproximadamente 40% do tempo
necessario para obter altas eficiéncias de nitrificacdo (8 horas de aeracdo). Este
desempenho foi alcancado sob a condi¢&o salina de 12 g CI' L™, o que permite inferir que
esta concentracdo de ions cloreto ndo promoveu inibicdo da comunidade microbiana
desnitrificante. A quantidade de carbono (etanol) necessaria para promover eficiente

reducao do nitrato no meio reacional correspondeu a razdo COD/N-NO;3  igual a 1.

A automacdo da unidade experimental em questdo foi de grande relevancia por
permitir desenvolver os experimentos em modo de operacdo descontinuo por um longo
periodo de tempo, de maneira controlada e relativamente estavel. Problemas
operacionais ocorridos durante os experimentos foram relativos somente ao entupimento
das valvulas solendides, que possivelmente teriam sido evitados se houvesse
manutencao preventiva das mesmas por periodos pré-determinados. A escolha da
operacdo do MBBR em modo de bateladas sequenciais foi adequada por proporcionar
maior flexibilidade na alteracdo dos parametros operacionais, principalmente no que se
refere ao tempo de reagdo. Ademais, possibilitou a realizacdo dos ensaios cinéticos no

préprio biorreator sem qualquer alteragédo das condices experimentais aplicadas.
A despeito da complexidade do processo de nitrificacdo, pode-se afirmar que foi

alcancada com éxito a nitrificacdo do efluente industrial, que possuia uma matriz
extremamente complexa e variavel, no MBBR proposto.
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ANEXO I.1

Composicao dos meios sintéticos autotréficos para o enriguecimento e isolamento
das AOB e das NOB

Componentes Teor no meio sintético (gL ™)
AOB NOB
(SKINNER e WALKER, (HENGEL apud
1961 apud SORIANO e SORIANO e
WALKER, 1968) WALKER, 1973)
Cloreto de amo6nio 0,15 -
Sulfato de amonio 0,35 -
Nitrito de sodio - 2,0
Sulfato de magnésio heptahidratado 0,11 0,05
Fosfato de potassio monobasico 0,22 -
Fosfato de potassio dibasico - 0,1
Cloreto de calcio dihidratado 0,04 -
Carbonato de calcio - 0,01
Cloreto de sédio 20 20

Solucéo de carbonato de sodio 5%

-1
para ajuste do pH 40mLL i
Indicador azul de bromotimol 0,04% 12mL Lt -
Solucédo de micronutrientes 05mL L 05mL L?

(Campos et al., 1999)
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ANEXO 1.2

Composicao da solugdo de micronutrientes adicionada aos meios sintéticos para o
enriguecimento e isolamento das AOB e NOB (CAMPOS et al., 1999)

Teor na solugéo de

Componentes micronutrientes
gL™
EDTA 50
Sulfato de ferro heptahidratado 2,7
Sulfato de zinco 12,5
Cloreto de calcio 5,5
Cloreto de manganés 3,2
Sulfato de cobre 1,0
Molibdato de amonio 1,0
Cloreto de cobalto 0,9
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ANEXO 1.3

Composicao do meio sintético heterotrofico parao c

presentes nos frascos de isolamento, adaptado de LI

rescimento das bactérias
N et al. (2005)

Teor no meio sintético

Componentes .
P (gL
Amido soltvel 0,13
Glicose 0,33
Peptona 0,06
Fosfato de ,p(_)tassm 0.05
monobasico
Sulfato de magnésio 0.07
hentahidratado '
Bicarbonato de sédio 0,67
Cloreto de amonio 0,15
Cloreto de sédio 20
Solucado de micronutrientes 0.1mLL?

(CAMPOS et al., 1999)
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ANEXO 1.4
Protocolo para a aplicagédo da técnica de FISH

1.4.1 - Procedimento utilizado para obter a biomass a aderida

1-

Retirou-se aleatoriamente do biorreator trés biomidias, sempre em torno de cinco
horas de aeracdo, momento considerado como o de maior atividade celular;
Colocou-se cada biomidia em um bécher de vidro no qual foi adicionado 5 mL de
solucdo 1xPBS (tampdo fosfato salino). Posteriormente, o bécher foi colocado no
aparelho de ultra-som MS200 marca Thornton, onde permaneceu por 30 min;
Terminado o tempo destinado ao ultra-som retirou-se, com o auxilio de uma pinca,
a biomidia do meio liquido. No caso de restar algum material aderido & peca o
mesmo era retirado com o auxilio de uma agulha;

O liquido restante foi transferido para um tubo Falcon de 15 mL o qual foi levado a
centrifuga (marca Quimis) por 15 min a 1500 rpm;

Terminado o tempo destinado a centrifugacédo, o sobrenadante foi descartado e o

material centrifugado referente a biomassa presente nos trés tubos iniciais, foi misturado

em um Unico tubo Falcon e, entdo, deu-se prosseguimento a etapa de fixagéo.

I.4.2 Procedimento e solu¢fes da etapa de fixagcdo

Solucfes Estogue:

tampéo fosfato de sédio 0,5 mol L™ (pH 7,2-7,4)

NaCl 5,0 mol L™

tamp&o 3xPBS (NaCl 390 mmol L™ e tampZo fosfato 30 mmol L™ em pH 7,2 — 7,4)
tamp&o 1xPBS (NaCl 130 mmol L™ e tamp&o fosfato 10 mmol L™ em pH 7,2 — 7,4)

*Esterilizar e guardar as solucgdes estoque na geladeira por no maximo 6 meses.

Agente fixador
Solugéo 4% paraformaldeido (PFA) em tampé&o PBS

Preparacéo:

1.
2.

Aguecer 20 mL de 4gua destilada a 60 °C;
Agregar 1,2121g de paraformaldeido (com cuidado para ndo aspirar) e gotas de
NaOH 2 mol L™* até dissolucdo do PFA (ndo mais que 5 — 10 min.); tomar cuidado

com 0s vapores toxicos;
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Agregar 10 mL de 3x PBS;
Esfriar a 20°C e ajustar o pH a 7,2 — 7,4 com gotas de HCI. Se houver precipitado,
filtrar em membrana 0,45 pm;

Armazenar a 4°C por ndo mais que duas semanas.

Procedimento utilizado para a fixacdo das células presentes na biomassa:

Adicionou-se 4 mL de solucdo 1xPBS e 12 mL de solucdo PFA-PBS 4% fria a
biomassa presente no tubo Falcon, esta foi ressuspendida e homogeneizada no
agitador de tubos da marca Phoenix por 30 s, e entdo incubada a 4°C por trés
horas;

Passado o tempo destinado a incubacéo, o tubo Falcon foi levado a centrifuga nas
mesmas condi¢bes aplicadas para a obtencdo da biomassa e, posteriormente, o
sobrenadante foi descartado;

Sobre a biomassa centrifugada foi adicionado 5 mL de solugdo 1xPBS, sendo a
mesma ressuspendida no agitador de tubos e centrifugada nas mesmas condi¢des
anteriores, descartando-se o sobrenadante;

Adicionou-se, entédo, quantidade equivalente de solugdo 1xPBS e etanol 96% PA e
promoveu-se a ressuspensao da biomassa;

As amostras fixadas foram armazenadas no freezer até serem hibridizadas.

A quantidade de solugdo 1xPBS e etanol adicionada foi determinada

empiricamente tendo variado entre 2,5 e 5,0 mL para cada reagente, dependendo da

menor ou maior quantidade de solidos a serem fixados.

1.4.3 Procedimento e solugfes da etapa de hibridiza  ¢&o

Solucdes Estoque:

Tris-HCI 1,0 mol L't em pH 7,4
Na,EDTA 0,5 mol L™

NacCl 5,0 mol L™

Dodecil Sulfato de Sédio (SDS 10%)
Meio de montagem (glicerol:PBS, 5:1)
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Preparo da solucdo de hibridizacédo e do tampado de lavagem

A solugédo de hibridizacdo e o tampédo de lavagem devem ser preparados no
mesmo dia da hibridizag&do. Os dois possuem 0s mesmos reagentes a ndo ser pela adicdo

de formamida na solucéo de hibridizacéo.

O teor de alguns reagentes nestas solu¢cdes pode ser alterado conforme a
necessidade de cada amostra (conforme previamente comentado) sendo que estas
condices terdo que ser obtidas empiricamente.

As Tabelas 1.4.3.1 e 1.4.3.2 apresentam, respectivamente, as condi¢cbes para a
preparacdo do tampéao de hibridizacdo e do tampé&o de lavagem, sendo que o SDS 10%

deve ser o Ultimo componente a ser adicionado para evitar a precipitacdo na solucao.

Tabela 1.4.3.1 - Tampao de hibridizacao.

Componentes Volume na solucéo estoque Concentracao final
NaCl 5,0 mol L™ 3,6 mL 0,9 mol L*
Na,EDTA 0,5 mol L™ 200 pL 5,0 mmol L™
Tris-HCI 1,0 mol L™ 400pL 20 mmol L™
SDS 10% 20puL 0,01%
Formamida % condizente com a sonda utilizada
Agua ultrapura completar para o volume final de 20 mL

Tabela 1.4.3.2 - Tampéao de lavagem.

Componentes Volume na solugéo estoque Concf?:;:agao
Dependente do teor de
NaCl 5,0 mol L™ formamida no tampé&o de ver Tabela 1.4.3.3
hibridizacao
Na,EDTA 0,5 mol L™ 500pL 5,0 mmol L™
Tris-HCI 1,0 mol L™ 1000uL 20 mmol L™
SDS 10% 50uL 0,01%
Agua ultrapura completar para o volume final de 50 mL
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A Tabela 1.4.3.3 apresenta a relacdo entre o teor de formamida no tampéo de
hibridizacdo e a concentracdo de NaCl no tampédo de lavagem, que sdo pardmetros que

variam conforme as sondas e as amostras utilizadas.

Tabela 1.4.3.3 — Relacg&o do teor de formamida no tampéo de hibridizagédo com a

concentracdo de NaCl no tampéao de lavagem.

Volume (em uL) de NaCl
Teor (%) de formamida no 5,0 mol L™ para um
tampéo de hibridizacdo  volume final de 50 mL no
tampdao de lavagem

Concentracdo final de
NaCl no tampéao de
lavagem em mol L™

0 8900 900

5 6260 636
10 4400 450
15 3080 318
20 2150 225
25 1490 159
30 1020 112
35 700 80
40 460 56
45 300 40
50 180 28
55 100 20
60 40 14
65 0 -

Antes da hibridiza¢&o propriamente dita, deve-se fazer o recobrimento das laminas

com gel. Segue o procedimento:

1- Preparar 100 mL de gel;

2- Aquecer agua ultrapura até 55 - 60°C. Adicionar 0,1 g de gelatina em p6 sob
intensa agitacao e, na sequéncia, adicionar 0,01 g de sulfato de cromo e potassio.
Deixar reservada certa quantidade da agua para o caso da temperatura passar de
60°C;
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Aguardar a dissolucéo total dos reagentes, sob a temperatura indicada, durante no
maximo 10 min;

Transferir a solugédo gel para um porta laminas e mergulha-las no mesmo por 1
min;

Retirar as laminas evitando a formacédo de bolhas e coloca-las em outro porta
laminas seco para que as mesmas sequem em temperatura ambiente.

Protocolo para a etapa de Hibridizacdo

Adicado das amostras

Adicionar as células pré-fixadas as laminas secas em quantidade dependente da
turbidez da amostra. Pode variar de 1 a 5 pL. Espalhar a gota de amostra
cuidadosamente em cada poco tomando o cuidando de néo raspar o gel. Deixar

secar a temperatura ambiente; o tempo é indeterminado.

Desidratacao
Preparar 3 tubos Falcon de 50 mL com solu¢des de alcool etilico PA (50, 70, e
100%). Mergulhar as laminas, previamente secas, por 3 min em cada solucdo

iniciando pela de menor concentracgéo.

Tubos de hidridizacao

Utilizar tubos Falcon de 50 mL preparados com papel toalha umedecido na
solucdo de hibridizacdo como camara de hibridizacdo. Pré-aquecer os mesmos na
estufa (46°C) durante o tempo de preparo das laminas.

Adicao da sonda e da solugéo de hibridizacao as laminas

Cada poco da lamina comporta até 10uL. Adiciona-se 9uL da solucdo de
hibridizacdo e 1uL da sonda. Nos poc¢os controle se adiciona apenas a solucéo de
hibridizacdo (10pL). Colocar as laminas dentro dos tubos Falcon pré-aquecidos e

deixar na estufa pelo tempo e temperatura determinados.
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5. Preparo da solu¢éo de lavagem
Aquecer a solucdo de lavagem em banho-maria por 5 min mantendo a
temperatura constante em 48°C, antes de receber as laminas. Retirar rapidamente
as laminas do tubo de hibridizacdo e passar para o tubo de lavagem, virar o tubo,
delicadamente, de um lado para o outro para homogeneizar e levar ao banho-
maria (48°C) por 20 min. Ao retirar a lamina do banho de lavagem lava-la com um
pissete de agua (no minimo destilada) dos dois lados. Colocar as laminas para
secar ao abrigo da luz em temperatura ambiente. O tempo é indeterminado, deve-

se esperar a lamina secar completamente.

6. Adicdo de DAPI
Depois das laminas secas adicionar 10uL de DAPI em cada poco e deixar por 5
min ao abrigo da luz. Apds os 5 min lavar com alcool 70%, retornar ao abrigo da

luz e deixar secar.

7. Adicdo do meio de montagem
Adicionar uma gota do meio de montagem no centro de cada pogo e colocar uma
laminula sobre a lamina. Pressionar a laminula para retirar possiveis bolhas. Antes
de adicionar as laminulas imergi-las no alcool e limpa-las suavemente com papel.

Guardar as laminas no congelador ao abrigo da luz ou observar ao microscopio.
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ANEXO 1l
Cromatograma CG-MASSAS

Para obter os cromatogramas apresentados foi utilizado um cromatdgrafo a gas
(CG) modelo 6890 (marca Agilent) acoplado ao detector seletivo de massas (DSM)
modelo 5973 (marca Agilent), com ioniza¢ao por impacto eletrénico.

As condicdes de andlise por CGAR utilizadas foram: inje¢cdo de 1 pL da amostra
sem divisdo de fluxo, com abertura da valvula de divisédo de fluxo por 0,8 min; temperatura
do injetor: 250°C; coluna capilar: DB-WAX (Carbowax) com 30 m de comprimento, 0,25
mm de didmetro interno e 0,25 pm de fase (J&W Scientifics); programacdo de
temperatura do forno: 40°C por 5 min, 4°C min® até 230°C. O solvente utilizado na

extracdo dos compostos organicos foi o diclorometano (Sigma-Aldrich).
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