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O lodo granular aeróbio é uma tecnologia promissora para o tratamento de águas 

residuárias. No entanto, a efetividade do processo depende da formação de biomassa 

granular estável, associada aos aspectos microbiológicos do lodo e às condições de 

operação do reator. O objetivo desse trabalho foi investigar o desenvolvimento de 

grânulos aeróbios em altas temperaturas (28 ± 4°C), em reator em batelada sequencial 

(RBS). Os experimentos foram divididos em Fase I e Fase II. Na primeira, a seleção de 

grânulos pelo arraste de flocos ocorreu logo após a inoculação do reator, os grânulos 

formados mostraram-se instáveis. Em pouco tempo, ocorreu a desgranulação. Baixa 

eficiência de nitrificação e remoção biológica de fósforo desprezível foram observadas 

na Fase I. A implementação de uma nova estratégia operacional incorporando uma 

adaptação do inóculo antes do estágio de seleção de grânulos na Fase II permitiu o 

desenvolvimento de bactérias de crescimento lento, tais como organismos acumuladores 

de polifosfato (PAO) e nitrificantes, e suprimindo a presença de filamentos. Grânulos se 

mantiveram estáveis a longo prazo enquanto que alta remoção de amônio (>95%) e 

nitrogênio (>90%) foram obtidas. Contudo, a remoção de fósforo foi instável, 

possivelmente devido à competição entre PAO e organismos acumuladores de 

glicogênio (GAO), conforme evidenciado por pirosequenciamento.  
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Aerobic granular sludge (AGS) is a promising technology for wastewater 

treatment. However, the success of the process depends on the formation of stable 

granular biomass, which is associated with the microbiological aspects of the sludge and 

reactor operating conditions. The aim of this work was to investigate the development 

of aerobic granules at high temperatures (28 ± 4°C) in a sequenting batch reactor (SBR). 

The experiments were divided in Phase I and Phase II. In the first, the formed granules 

were unstable. In a short time, degranulation occurred. Low nitrification efficiency and 

negligible biological phosphorus removal were observed in Phase I. The 

implementation of a new operational strategy incorporating an adaptation of the 

inoculum prior to the granule selection stage in Phase II allowed most favoring the 

development of slow-growing bacteria, such as polyphosphate accumulating organisms 

(PAO) and nitrifiers, and suppressing the presence of filaments. Granules regular form 

remained stable in the long term while high ammonium (>95%) and nitrogen (>90%) 

removal were obtained. However, phosphorus removal was unstable, possibly due to the 

competition between PAO and glycogen accumulating organisms (GAO), as evidenced 

by pyrosequencing. 
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1- INTRODUÇÃO 

A água está diretamente ligada aos aspectos da civilização humana, desde o 

desenvolvimento agrícola e industrial aos valores culturais e religiosos fixados na 

sociedade. Devido às limitações das reservas de água doce no planeta e com o aumento 

de sua demanda, faz-se necessária a adoção de estratégias que visem racionalizar a 

utilização dos recursos hídricos e mitigar os impactos negativos gerados pelas águas 

residuárias poluidoras (SILVA, 2011). 

O controle ambiental de efluentes líquidos tem se tornado uma grande 

preocupação dos centros de pesquisa que estudam e desenvolvem tecnologias adequadas 

para minimizar os processos de degradação dos ambientes naturais. Esses estudos 

levaram ao desenvolvimento de sistemas de tratamento que almejam sempre obter o 

mais alto rendimento (eficiência de remoção de poluentes) e baixos custos de 

construção e operação. Atualmente, os novos processos visam a aplicação de cargas 

orgânicas mais elevadas, redução das áreas necessárias para implantação da unidade de 

tratamento e menor produção de lodo excedente. 

Os processos de tratamento que utilizam micro-organismos para a decomposição 

de matéria orgânica e nutrientes em geral, possuem inúmeras vantagens de caráter 

econômico o que leva ao desenvolvimento de inovações no intuito de aperfeiçoar o 

tratamento como um todo.  

A seleção do tipo e do grau de tratamento de um efluente a ser lançado em um 

curso d’água considera o padrão de qualidade do corpo receptor e a sua capacidade de 

autodepuração. Esses parâmetros estão relacionados às exigências da Legislação 

Ambiental (Resolução nº 433 de junho de 2011) (BRASIL, 2011). 

Sistemas convencionais de tratamento de águas residuárias são projetados 

visando, principalmente, a remoção de matéria orgânica, dificultando o atendimento às 

exigências da legislação ambiental, uma vez que os efluentes desses sistemas 

apresentam concentrações de nitrogênio e fósforo próximas às do esgoto bruto (MOTA 

e VON SPERLING, 2009). De forma a minimizar os impactos ambientais relacionados 

ao lançamento indevido de esgotos domésticos e atender às legislações vigentes, a busca 

de alternativas eficientes para o tratamento de efluentes é de suma importância. A 

remoção de poluentes orgânicos em efluentes pode ser obtida utilizando tecnologias 

avançadas de tratamento, tais como os processos oxidativos, processos que empregam 
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membranas de micro, ultra e nanofiltração, osmose inversa e eletrodiálise, processos de 

adsorção em carvão ativado e os processos biotecnológicos. Esses últimos são 

considerados como o meio mais sustentável para a remoção de poluentes, uma vez que 

usam micro-organismos presentes no meio ambiente. A biodegradação ocorre em 

reatores nos quais a atividade microbiana é intensificada por meio do controle de 

parâmetros importantes, como oxigênio dissolvido e concentração de biomassa ativa. 

Essa última, por sinal, é bastante superior àquela encontrada em sistemas naturais, 

permitindo a obtenção de maiores taxas de remoção de poluentes. 

O processo de lodo ativados é a tecnologia mais empregada para o tratamento 

biológico. Nele, o afluente e o lodo ativado são intensamente misturados, agitados e 

aerados em unidades chamadas tanques de aeração para, em seguida, o lodo ativado ser 

separado do efluente tratado por sedimentação em decantadores. Geralmente, parte do 

lodo ativado decantado retorna ao processo e parte é retirado para um tratamento 

adequado e feita a sua disposição final (JORDÃO e PESSÔA, 1995). Os micro-

organismos no tanque de aeração tendem a se organizar na forma de flocos biológicos. 

A floculação é resultado do metabolismo microbiano e ela tende a ocorrer quando a 

disponibilidade de alimento é limitada ou a comunidade microbiana é submetida a 

algum outro tipo de estresse (VON SPERLING, 2002).  

Estudos mostram que, em determinas condições, essa comunidade microbiana 

pode se organizar na forma de grânulos. A morfologia dos biogrânulos aeróbios é 

completamente diferente dos flocos biológicos presentes no lodo ativado. De formato 

esférico ou arredondado, esse aglomerados microbianos possuem um importante papel 

na adsorção de substâncias tóxicas devido à sua elevada área superficial e porosidade 

(ADAV et al. 2009). Em comparação com o sistema convencional de lodos ativados, o 

lodo granular propicia elevada retenção de biomassa, apresenta boa capacidade de 

sedimentação, caracteriza-se por uma ampla diversidade de espécies microbianas e 

permite remoção simultânea de matéria orgânica e nutrientes em um único reator. 

Portanto, a tecnologia de granulação aeróbia é considerada uma alternativa eficiente e 

inovadora para o processo de tratamento de águas residuárias. Apesar das vantagens 

inerentes ao processo de lodo granular, os grânulos podem perder a estabilidade devido 

ao crescimento de micro-organismos filamentosos, ocorrência de hidrólise responsável 

pela quebra do grânulo, e perda da capacidade de produzir substâncias poliméricas 

extracelulares (EPS) quando mantidos por períodos prolongados (ZHANG et al., 2015). 
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A formação de grânulos aeróbios é fundamental para a sua aplicação em 

sistemas de tratamento de águas residuárias, e o processo de granulação pode demorar 

semanas para ter início partindo de um inóculo de um sistema de lodos ativados 

convencional. Diversos fatores podem interferir na formação dos grânulos, tais como: 

tipo de substrato, carga orgânica, forças de cisalhamento, velocidade de sedimentação e, 

sobretudo, as culturas microbianas envolvidas (IVANOV et al., 2006; RICKARD et al., 

2004). 

Do mesmo modo que em outros sistemas de tratamento, a formação de grânulos 

pode ser obtida pela seleção de culturas microbianas. Quando micro-organismos 

diversos são incorporados ao lodo, eles podem permanecer no agregado microbiano por 

um longo período, contribuindo para a sua formação e mantendo a sua capacidade de 

degradação (IVANOV et al., 2006). A adição de linhagens selecionadas ou o 

enriquecimento de culturas com uma função específica pode ser vantajoso a um sistema 

de tratamento. Ivanov et al. (2006) citam diversos trabalhos que mostraram uma 

diminuição significativa do tempo de formação dos grânulos e a formação de grânulos 

densos com baixos valores de índice volumétrico do lodo (IVL) devido à adição de 

algumas linhagens. No entanto, bactérias específicas nem sempre estão disponíveis, o 

que torna essa metodologia menos empregada na realidade. Desse modo, a seleção de 

micro-organismos desejados a partir de um determinado inóculo geralmente é realizada 

por meio da mudança das condições de operação do reator. 

Na maioria dos estudos com lodo granular desenvolvidos na Europa, a biomassa 

utilizada para dar a partida em sistemas granulares é proveniente de sistemas de 

tratamento que contemplam a remoção combinada de material orgânico, nitrogênio e 

fósforo (DE KREUK et al., 2005c, ZENG et al., 2003, YILMAZ et al., 2008, KISHIDA 

et al., 2009). Diante disso, tais sistemas são dotados dos principais grupos microbianos 

atuantes nesses processos. Conforme reportado na literatura em alguns estudos (DE 

KREUK e VAN LOOSDRECHT, 2004), a formação de lodo granular estável está 

condicionada à presença de alguns organismos específicos, notadamente os que 

apresentam taxas de crescimento reduzidas. Como exemplo desses micro-organismos, 

pode-se mencionar as bactérias nitrificantes e os organismos acumuladores de 

polifosfato (doravante designados por PAO, do inglês polyphosphate-accumulating 

organisms). Além disso, as temperaturas de operação dos reatores granulares na maioria 

dos estudos da literatura situam-se na faixa entre 15 e 20°C (BEUR et al., 2002, BEUR 
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et al., 2002a, BEUR et al., 2002b, DE KREUR et al., 2004, DE KREUR et al., 2005a, 

DE KREUR et al., 2005b, DE KREUR et al., 2005c, BASSIN, 2011b; BASSIN et al., 

2012), enquanto no Brasil essa se encontra majoritariamente entre 20 e 30°C 

(COLLINS et al., 2009). 

Ainda há várias lacunas a serem preenchidas no que diz respeito à formação do 

lodo granular e à remoção combinada de matéria orgânica e nutrientes, sobretudo em 

condições climáticas de países tropicais. De fato, são poucos os trabalhos que 

investigam a importância do inóculo e de sua comunidade microbiana associada no 

processo de formação dos grânulos (WINKLER et al., 2011a; EBRAHIMI et al., 2010). 

No caso desse trabalho, em particular, uma das metas é avaliar a formação e 

estabilização dos grânulos aeróbios em condições de clima tropical utilizando como 

inóculo lodo proveniente de uma planta de tratamento de esgoto municipal, projetada 

apenas para remoção de matéria orgânica. Compreender o processo de formação de lodo 

granular nessas condições possui grande relevância. O modo como a biomassa granular 

é formada afeta diretamente a estabilidade do grânulo (TAY et al., 2002; DE KREUK e 

VAN LOOSDRECHT, 2004; WANG et al., 2005; ZHENG et al. 2006; LEMAIRE et 

al., 2008; WANG et al., 2008; LI et al., 2011; ZHANG et al., 2011; ZHANG e 

ZHANG, 2013; TOH et al., 2013; LOCHMATTER et al., 2013 e ZHANG et al., 2015), 

bem como a distribuição das diversas zonas aeróbias/anóxicas/anaeróbias ao longo da 

estrutura granular, o que por sua vez influencia o desempenho do processo de remoção 

combinada dos diversos poluentes. Além disso, para que a tecnologia se espalhe por 

todos os continentes e seja estabelecida com sucesso, é fundamental adequar as 

condições de operação a cada caso específico.  

Durante toda a pesquisa, os esforços foram concentrados no intuito de 

estabelecer as condições de operação que favorecem a remoção combinada de matéria 

orgânica e nutrientes em sistemas de lodo granular operados em alta temperatura e 

inoculados com lodo oriundo de sistema de lodos ativados convencional sem remoção 

de nutrientes. 
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2- OBJETIVOS 

O objetivo geral desse trabalho foi investigar alguns aspectos acerca do 

desenvolvimento de grânulos aeróbios em altas temperaturas, características de clima 

tropical. O trabalho foi dividido em duas fases (I e II), sendo que na Fase I os grânulos 

foram formados sem prévia aclimatação do lodo de inóculo, enquanto que na Fase II a 

formação dos grânulos foi obtida após a aclimatação do mesmo.   

 

Os objetivos específicos são apresentados a seguir: 

 Aprofundar os conhecimentos relativos à formação do lodo granular a 

partir do inóculo obtido em um sistema de tratamento de uma região 

tropical sem remoção de nutrientes; 

 Investigar o processo de granulação aeróbia e características dos grânulos 

formados; 

 Entender o efeito das condições operacionais na estabilidade da biomassa 

granular; 

 Avaliar a remoção de matéria orgânica e de nutrientes; 

 Entender a dinâmica de remoção de DQO, nitrogênio e fósforo, por meio 

de testes cinéticos aos longo das diferentes fases de operação;  

 Avaliar a comunidade microbiana e relacioná-la com o processo de 

granulação e conversões biológicas ao longo das Fases I e II. 
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3- REVISÃO DA LITERATURA 

Este capítulo tem o propósito de ilustrar os aspectos teóricos mais importantes 

para a compreensão do processo de lodo granular aeróbio. Inicialmente será feita uma 

introdução acerca do tratamento de águas residuárias, focando na remoção biológica de 

matéria orgânica, nitrogênio e fósforo.  

3.1 Tratamento de águas residuárias 

O processo de tratamento de efluentes é divido em níveis, de acordo com o grau 

de remoção de poluentes que se deseja atingir. Essas etapas podem ser classificadas 

como: tratamento preliminar, tratamento primário, tratamento secundário e tratamento 

terciário ou avançado. 

De acordo com VON SPERLING (1996), as etapas do tratamento podem ser 

subdividas em:  

 Tratamento preliminar: No tratamento preliminar utiliza-se processos físico-

químicos. Nesse estágio do tratamento é realizada a remoção dos materiais em 

suspensão do efluente, por intermédio de grades que removem os materiais com 

maiores dimensões. Já a separação da água residuária da areia é realizada por 

meio de canais de desarenação. 

 Tratamento primário: Consiste na separação de partículas sólidas de menor 

dimensão por meio de processos de floculação e/ou sedimentação, e 

sedimentação primária. Parte da matéria orgânica é removida nessa etapa. 

 Tratamento secundário: No tratamento secundário ocorre a remoção da matéria 

orgânica e inorgânica por meio de reações bioquímicas. Essa etapa do 

tratamento também é conhecida como fase biológica, na qual a matéria orgânica 

ou inorgânica é degradada por micro-organismos.  

 Tratamento terciário: A etapa do tratamento terciário (também chamado de 

avançado) consiste em uma série de processos destinados a melhorar a qualidade 

do efluente proveniente do tratamento primário e secundário. Geralmente, o 

tratamento terciário pode ser utilizado para efetuar a desinfecção da água 

residuária para a redução de micropoluentes, carga orgânica residual, cor, sais 

minerais e metais tóxicos, de maneira a permitir a sua reutilização 

(GONÇALVES et al, 2003). Caso não haja tratamento terciário, o efluente do 
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decantador secundário pode vir a ser lançado diretamente nos corpos hídricos. 

Como nesse trabalho o foco está voltado ao tratamento biológico, maiores 

detalhes acerca desse processo estão descritos na seção 3.2. 

3.2 Tratamento biológico de águas residuárias: aspectos fundamentais 

O tratamento biológico de esgotos ocorre primordialmente por meio de 

mecanismos biológicos. Desta forma, a compreensão da microbiologia dos sistemas de 

tratamento é de fundamental importância para a sua operação e controle. 

Uma grande variedade de micro-organismos é encontrada no esgoto, sendo que 

os principais são bactérias, protozoários, fungos e vermes. As bactérias constituem o 

grupo de micro-organismos mais numeroso e, sem dúvida, o mais importante na 

estabilização da matéria orgânica. Além da degradação da matéria carbonácea, o 

tratamento de esgotos, dependendo das condições ambientais do meio, pode incorporar 

ainda processos de remoção de outros substratos, que por sua vez também dependem da 

atividade bacteriana. Entre estes, pode-se citar os processos de nitrificação e 

desnitrificação, para a remoção de nitrogênio, e o processo de remoção biológica de 

fósforo, os quais serão discutidos no decorrer desse capítulo.  

Aproximadamente 80% da célula bacteriana é composta de água e 20% de 

matéria seca. Desta matéria seca, em torno de 90% é orgânica e 10% é inorgânica. A 

fração orgânica das células bacterianas pode ser representada pelas seguintes fórmulas 

empíricas (VON SPERLING, 1996):  

 

 C5H7O2N, quando o fósforo não é incluído na composição;  

 C60H87O23N12P, considerando-se o fósforo na composição.  

 

Além desses nutrientes (ou macronutrientes), a biomassa também necessita de 

uma série de elementos traço (ou micronutrientes) em quantidades bem menores para 

realizar seus processos metabólicos. Alguns micronutrientes são: manganês, cobre, 

zinco, molibdênio, selênio, magnésio, cobalto, cálcio, sódio, potássio e ferro 

(ECKENFELDER e MUSTERMAN, 1995). Cabe ressaltar que esses macros e 

micronutrientes devem ser obtidos do meio, ou seja, o esgoto afluente ao sistema de 

tratamento deve suprir essas necessidades, sendo que a eventual falta de algum deles 

pode limitar o crescimento bacteriano. Em algumas situações, especialmente no âmbito 
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industrial, é comum a adição de elementos traço ou até mesmo de macronutrientes para 

o bom desempenho do sistema. 

3.3 Remoção de matéria orgânica 

Segundo von Sperling (1996) os sistemas biológicos de tratamento promovem a 

remoção de constituintes orgânicos e inorgânicos das águas residuárias por meio de da 

ação de micro-organismos, os quais permitem certa reprodução dos processos que 

ocorrem naturalmente no meio ambiente. Esses organismos consomem os substratos 

presentes nos efluentes, formando produtos inertes e com baixo potencial poluidor 

(VON SPERLING, 1996). 

Face à enorme variedade de substâncias orgânicas presentes na maioria das 

águas residuárias, é totalmente impraticável determiná-las individualmente. Para 

quantificar a massa de material orgânico presente no esgoto, utiliza-se a propriedade das 

substâncias orgânicas de serem oxidadas. Existem dois testes diferentes baseados nesse 

princípio que são utilizados para quantificar a matéria orgânica total: o teste de 

Demanda Química de Oxigênio (DQO) e o teste de Demanda Bioquímica de Oxigênio 

(DBO).  

A remoção da matéria orgânica presente no esgoto ocorre por intermédio de 

processos físicos ou bioquímicos, dependendo fundamentalmente do tamanho da 

partícula. O material particulado pode ser removido em decantadores, por meio de 

simples processos físicos de sedimentação. A remoção e estabilização da matéria 

orgânica coloidal e solúvel, presente no esgoto, depende de processos, conjuntos ou 

não, de adsorção, absorção, síntese e respiração, cuja ocorrência está relacionada com a 

facilidade de degradação da partícula orgânica. Nos primeiros estágios do tratamento, as 

impurezas orgânicas são adsorvidas na superfície dos flocos ou grânulos biológicos, nos 

quais são sequencialmente hidrolisadas por enzimas extracelulares, gerando moléculas 

menores que podem atravessar a parede celular bacteriana. Compostos orgânicos 

complexos que não são hidrolisados aderem-se à fração lipídica da membrana 

citoplasmática, sendo então absorvidos para dentro da célula bacteriana (IWPC, 1987).  

Os substratos imediatamente disponíveis (rapidamente biodegradáveis) presentes 

no esgoto ou ainda os produtos dos processos de adsorção e absorção são utilizados 

pelos micro-organismos para a geração de energia e síntese celular, por meio de um 

processo conjunto denominado de metabolismo. A transformação química do substrato 
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em produtos estáveis e energia é chamada de catabolismo ou dissimilação. Já no 

processo denominado anabolismo, ocorrem reações que conduzem à formação de 

material celular com a energia produzida no catabolismo. Por este motivo, diz-se que 

esses dois processos (catabolismo e anabolismo) são interdependentes e sempre 

ocorrem simultaneamente (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999). 

Segundo Von Sperling (1996), o catabolismo oxidativo é uma reação na qual a 

matéria orgânica é oxidada por um agente oxidante presente no meio líquido (oxigênio, 

nitrato ou nitrito), enquanto que o fermentativo é aquele que ocorre na ausência de 

oxidante. Nesse último caso, não ocorre a decomposição completa dos compostos 

orgânicos, apenas uma conversão entre eles. 

O tratamento biológico de esgotos aproveita, portanto, um conjunto de micro-

organismos com características diferentes para a degradação da matéria orgânica, 

podendo ser distinguidos quatro grupos de tratamento: aeróbios, anóxicos, anaeróbios e 

combinados. Os aceptores de elétrons mais importantes na oxidação da matéria orgânica 

em tratamento biológico de esgoto em ordem decrescente de liberação de energia estão 

representados na Tabela 3.1 (VAN HAANDEL e LETTINGA, 1994).  

 

Tabela 3.1: Aceptores de elétrons típicos das reações de oxidação no tratamento de 

esgoto. 

CONDIÇÕES ACEPTOR DE 

ELÉTRONS 

FORMA DO ACEPTOR 

APÓS A REAÇÃO 

Aeróbias Oxigênio (O2) Água (H2O) 

Anóxicas Nitrato (NO3
-
) Nitrogênio gasoso (N2) 

Anaeróbias 

 

Sulfato (SO4
-
) 

Dióxido de carbono (CO2) 

Sulfeto (H2S) 

Metano (CH4) 

 

3.3.1 Remoção de matéria orgânica em condições aeróbias 

Pela ação bacteriana, a oxidação biológica é a conversão de componentes 

orgânicos a formas inorgânicas, sendo que na oxidação aeróbia, as bactérias utilizam o 

oxigênio molecular como aceptor final de elétrons (METCALF e EDDY, 1991). 

A matéria orgânica do esgoto é oxidada por meio da respiração aeróbia dos 

organismos que formam os flocos. Segundo Sant’Anna (2010), os flocos são 
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constituídos por um grupo de bactérias denominadas “formadoras de flocos” e outro 

grupo de bactérias que formam filamentos, sendo o equilíbrio entre estes grupos muito 

importante para assegurar a formação de flocos relativamente densos e fortes. 

O oxigênio necessário para essa respiração deve estar no próprio esgoto 

(constituindo o oxigênio dissolvido), podendo ser enriquecido pela atividade de micro-

organismos fotossintetizantes, por contato direto com o ar ambiente ou por introdução 

mecânica de difusores de ar (HIGA, 2005). 

As etapas do processo de biodegradação, consistem na adsorção dos poluentes 

presentes na fase aquosa nas superfícies dos filmes, flocos e grânulos microbianos. Essa 

adsorção é rápida para material orgânico particulado e para moléculas orgânicas de 

elevada massa molar. Até mesmo moléculas orgânicas menores são rapidamente 

adsorvidas nos aglomerados microbianos (SCHMIDELL et al., 2007). A seguir, as 

moléculas menores são transportadas no interior da matriz exopolimérica até atingir as 

superfícies das células microbianas. A última etapa do processo consiste da assimilação 

das substâncias (poluentes) pelos micro-organismos. Uma vez transportadas para o 

interior das células, essas substâncias seguirão rotas metabólicas específicas, 

características dos processos aeróbios de degradação. No interior das células, as 

moléculas absorvidas podem se inserir nas rotas de catabolismo, que geram energia para 

síntese de novas moléculas e para as demais atividades celulares, ou nas rotas de 

anabolismo, responsáveis pela biossíntese das moléculas essenciais ao funcionamento 

da célula. De modo simplificado, pode-se pensar que um átomo de carbono de uma dada 

molécula assimilada pela célula tem dois destinos preponderantes: pode ser constituinte 

de substâncias produzidas pelas células para a sua manutenção e, principalmente, 

reprodução, ou pode ser oxidado a CO2, gerando energia para a atividade de síntese e 

outras atividades celulares (SCHMIDELL et al., 2007). 

A glicose é, quantitativamente, o principal substrato oxidável para a maioria dos 

organismos, sendo por isso frequentemente utilizada para ilustrar a sequência de vias 

metabólicas utilizadas na degradação da matéria orgânica por via aeróbia. A glicólise e 

o Ciclo de Krebs, juntamente com a cadeia respiratória, podem realizar a oxidação 

completa da glicose, levando-a a dióxido de carbono e água (PICKBRENNER, 2002).  

Cabe ressaltar ainda que, em condições de ausência de matéria orgânica no meio 

líquido, a própria massa celular, que contém material biodegradável, pode ser oxidada, 
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ainda que parcialmente, a compostos inorgânicos. Essa auto-oxidação do material 

celular chamada de respiração endógena (TCHOBANOGLOUS e BURTON, 1991).  

3.3.2 Remoção de matéria orgânica em condições anóxicas  

O catabolismo anóxico é uma reação redox na qual a matéria orgânica é oxidada 

por um agente oxidante presente no meio líquido. Quando vários aceptores de elétrons 

encontram-se no meio, o sistema utiliza aquele que produz a maior quantidade de 

energia. Isto explica por que o oxigênio é utilizado primeiramente e, após sua exaustão, 

o sistema deixa de ser aeróbio (HORAN, 1990). Desta forma, a respiração é dita aeróbia 

se o oxidante for o oxigênio molecular e anóxica se o oxidante for o nitrato ou nitrito, 

havendo formação de nitrogênio gasoso, sulfeto, dióxido de carbono e água 

(METCALF e EDDY, 1991).  

Nos processos de desnitrificação e redução de sulfatos, os nitratos e sulfatos, 

respectivamente, da mesma maneira que o oxigênio, na respiração aeróbia, agem como 

aceptores finais de elétrons na cadeia transportadora de elétrons. Estes compostos 

servem como substitutos do oxigênio, levando à pequenas modificações do sistema 

metabólico das bactérias. Utilizando nitrato no lugar de oxigênio na cadeia 

transportadora de elétrons, ocorre a formação de uma menor quantidade de energia 

(ATP). Similarmente, mais energia é gerada quando se utiliza nitrato como aceptor, 

comparando-se com o sulfato (EPA, 1993). 

3.3.3 Remoção de matéria orgânica em condições anaeróbias 

A digestão anaeróbia é um processo biológico em que, na ausência de oxigênio, 

bactérias facultativas ou estritamente anaeróbias degradam compostos orgânicos 

complexos, convertendo-os em gases como metano (60 a 70%), dióxido de carbono (40 

a 30%) e outros subprodutos mineralizados (SOUZA, 2001). 

A degradação da matéria orgânica pela via anaeróbia apresenta maior 

complexidade comparando com o que ocorre no processo aeróbio, pois demanda a 

participação de diferentes grupos microbianos com funções diferenciadas 

(SANT’ANNA, 2010). 

Aquino e Chernicharo (2005) também afirmam que o tratamento anaeróbio 

envolve processos metabólicos complexos, que ocorrem em etapas sequenciais e que 

dependem da atividade de no mínimo três grupos de micro-organismos distintos: 
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 Bactérias fermentativas ou acidogênicas, que fermentam açúcares, aminoácidos 

e ácidos graxos resultantes da hidrólise da matéria orgânica complexa, e 

produzem ácidos orgânicos, álcoois, cetonas, dióxido de carbono e hidrogênio. 

Como os micro-organismos fermentativos não dispõem, em condições 

anaeróbias, de um aceptor final de elétrons (como o oxigênio nos processos 

aeróbios), o substrato orgânico é ao mesmo tempo utilizado como aceptor e 

doador de elétrons, ou seja, uma parte do composto orgânico poluente é oxidada 

enquanto outra parte é reduzida; 

 Bactérias acetogênicas, que convertem compostos orgânicos intermediários 

como propionato e butirato, em acetato, hidrogênio e dióxido de carbono; 

 Arqueas metanogênicas, que são as mais importantes, pois a remoção completa 

da matéria orgânica da fase líquida depende da conversão de acetato em gás 

metano.  

3.4 Remoção biológica de nitrogênio 

O esgoto sanitário contém nitrogênio na forma de amônia e na forma orgânica, 

sendo que no esgoto fresco cerca de 60% do nitrogênio apresenta-se na forma orgânica 

(ureia, aminoácidos e outras substâncias orgânicas com o grupo amina) e 40% na forma 

de nitrogênio amoniacal (na forma de amônia livre (NH3), ou na forma iônica (NH4
+
)). 

Ocasionalmente, podem ocorrer traços de formas oxidadas do nitrogênio, tal como 

nitrito (NO2
-
) ou nitrato (NO3

-
). Para quantificar a quantidade de material nitrogenado 

presente no esgoto, determinam-se as concentrações de nitrogênio em suas diferentes 

formas. Para tanto, é comum a determinação do teor de nitrogênio total Kjeldahl (que 

fornece a soma das formas de nitrogênio amoniacal e nitrogênio orgânico). Nitrogênio 

amoniacal, nitrito e nitrato são geralmente determinados por meio de testes 

espectrofotométricos e cromatografias iônicas (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999). 

O nitrogênio que entra num sistema biológico de tratamento pode ser removido 

ou transformado em outras formas, de acordo com as condições ambientais do meio. As 

transformações dos compostos de nitrogênio podem ocorrer por intermédio de diversos 

mecanismos, sendo que os principais, são: amonificação, síntese (ou assimilação), 

nitrificação e desnitrificação (Figura 3.1).  

Por meio da atividade endógena, o nitrogênio orgânico é transformado em 

nitrogênio amoniacal (NH4
+
 + NH3), envolvendo reações bioquímicas catalisadas por 
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enzimas. Esse processo é denominado amonificação (Equação 3.1) devido à formação 

de amônia como produto da reação. Observa-se pela reação que, além da formação de 

amônia, a amonificação também produz hidroxila (OH), o que pode ajudar no processo 

de nitrificação, visto que a esta última etapa tende a consumir alcalinidade e reduzir o 

pH (METCALF e EDDY, 2003). 

 

R – NH2 + H2O + H
+
 

 
R – OH + NH4

+
                                         Equação 3.1 

 

Metcalf e Eddy (2003) afirmam que quando se trata de esgotos sanitários, a 

amonificação é sempre uma das etapas limitantes do processo de nitrificação. Nesse tipo 

de água residuária, a ureia é a principal fonte de nitrogênio orgânico, e sua 

transformação para nitrogênio amoniacal pode ser facilmente efetuada pela enzima 

urease, quando a mesma se encontra presente. Porém, na sua ausência, o processo de 

amonificação fica comprometido e muitas vezes não é executado, o que compromete 

significativamente a taxa da nitrificação. 

 

 

Figura 3.1: Transformações do nitrogênio em processos biológicos de tratamento 

(Fonte: Adaptado de Sedlak, 1991). 

     Amonificação 

 

        Assimilação 
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A amonificação pode ocorrer na própria rede coletora de esgoto, em sistemas de 

tratamento primário, ou em reatores anaeróbios, nos quais a grande maioria dos 

compostos orgânicos nitrogenados presentes no esgoto é convertida a nitrogênio 

amoniacal. 

A eliminação de nitrogênio de uma água residuária é tradicionalmente realizada 

por um processo que envolve duas etapas distintas. Na primeira etapa, designada por 

nitrificação, o amônio passa a nitrato em condições aeróbias, tendo o oxigênio como 

aceptor de elétrons na cadeia respiratória, permitindo a reoxidação das coenzimas e a 

geração de ATP. Na segunda etapa, designada por desnitrificação, o nitrato é convertido 

a nitrogênio gasoso (N2), tendo como possíveis intermediários gasosos o óxido nítrico 

(NO) e óxido nitroso (N2O), igualmente lançados na atmosfera. A desnitrificação é 

realizada em condições anóxicas, tendo o nitrato como aceptor de elétrons (MADIGAN 

et al., 1997, UEMOTO e SAIKI, 2000). As etapas de nitrificação e desnitrificação estão 

detalhadas a seguir, nos itens 3.4.1 e 3.4.2, respectivamente. 

3.4.1 Nitrificação 

 Descrição do processo 

O processo de nitrificação é realizado pela ação de um conjunto de diversos 

micro-organismos, principalmente bactérias, sendo grande parte delas pertencentes a 

determinados gêneros mais frequentes, o gênero Nitrosomonas, responsável pela 

conversão da amônia a nitrito (ou seja, bactérias oxidadores de amônio - AOB), e os 

gêneros Nitrobacter e Nitrospira, responsável pela conversão de nitrito a nitrato (ou 

seja, as bactérias oxidadoras de nitrito - NOB).  

A reação de nitritação (efetuada pelas BOA) é realizada em duas etapas. A 

primeira ocorre no interior da membrana citoplasmática na qual a amônia é oxidada a 

hidroxilamina (NH2OH), por meio da ação da enzima amônia mono-oxigenase, contanto 

que os requisitos de oxigênio molecular e energia para promover a reação estejam 

disponíveis (Equação 3.2). 

 

NH3 + O2 + 2H
+
 + 2e

-
  NH2OH + H2O Equação 3.2 
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Na segunda etapa, a hidroxilamina é transportada para o periplasma e convertida 

a nitrito, por meio da ação da enzima hidroxilamina oxidoredutase, liberando dois pares 

de elétrons (Equação 3.3). 

 

NH2OH + H2O  NO2
-
 + 5H

+
 + 4e

-
                                                           Equação 3.3 

 

Um par é utilizado na primeira etapa de oxidação da amônia enquanto o segundo 

par é utilizado para a produção de energia e redução do oxigênio molecular em água 

(Equação 3.4) (HAGOPIAN e RILLEY, 1998; COLLIVER e STEPHENSON, 2000). 

 

1/2O2 + 2H
+ 

+ 2e
- 
                           H2O     Equação 3.4 

 

A Equação 3.5 representa a reação global de nitritação. 

 

NH3 + 3/2O2
 
                    NO2

-
 + H

+
 + H2O                                                                   Equação 3.5 

   

A reação de nitratação (efetuada pelas BON) é realizada pela enzima nitrito 

oxidoredutase com o oxigênio molecular podendo ser suprido pela água (Equação 3.6). 

  

NO2
-
 + H

+
 + H2O                    NO3

-
 + 3H

+
 + 2e

-
 Equação 3.6 

 

A reação libera um par de elétrons que também é utilizado na produção de 

energia e redução do oxigênio molecular em água (Equação 3.7) (HAGOPIAN e 

RILLEY, 1998; COLLIVER e STEPHENSON, 2000). 

  

1/2O2 + 2H
+
 + 2e

-
                      H2O Equação 3.7 

 

A Equação 3.8 representa a reação global de nitritação. 

 

NO2
-
 + 1/2O2                   NO3

-
 Equação 3.8 

 

Sistemas biológicos de tratamento de esgoto com nitrificação tendem a 

demandar grandes quantidades de oxigênio, pois o oxigênio dissolvido disponível é 



16 

 

utilizado concomitantemente pelos organismos heterótrofos responsáveis pela remoção 

da matéria carbonácea em ambientes aeróbios, e pelos organismos autotróficos 

nitrificantes. Ao se considerar a quantidade de bactérias nitrificantes presentes no 

sistema em relação às bactérias heterotróficas, na maioria dos casos as bactérias 

heterotróficas predominam, competindo assim pelo oxigênio disponível (NOGUEIRA 

et al., 1998). 

Quando se utiliza processos combinados anaeróbio/aeróbio, grande parte da 

matéria orgânica é removida no estágio anaeróbio. Nessas circunstâncias, a nitrificação 

é favorecida devido à pouca quantidade de matéria orgânica presente no reator aeróbio, 

o que reduz a quantidade de bactérias heterotróficas no reator aeróbio. Com isso, o 

consumo de oxigênio para a remoção de matéria orgânica é diminuído. Porém, ao se 

considerar a remoção de nitrogênio e não somente o processo de nitrificação, essa 

situação não é favorável, uma vez que há pouca disponibilidade de matéria orgânica 

para a desnitrificação, além da possibilidade formação de compostos, que dependendo 

da sua concentração no meio, são capazes de inibir totalmente a nitrificação 

(GUIMARÃES, 2002; DERKS, 2007; PORTO, 2007). 

O crescimento muito lento é uma característica das bactérias nitrificantes. Outra 

observação importante é que na nitrificação há a geração de íons H
+
, ou seja, 

alcalinidade é consumida. De acordo com a reação estequiométrica, esse consumo se dá 

na proporção de 7,14 mgCaCO3/mgN-NH4, de forma que pode ocorrer uma diminuição 

do pH para valores que limitam a nitrificação (pH < 5,5). A alcalinidade pode ser 

fornecida por fontes externas, ou ser obtida por meio da combinação da nitrificação com 

outros processos biológicos, como a amonificação e a desnitrificação, os quais fornecem 

alcalinidade ao meio (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999). 

 Fatores ambientais que influenciam a nitrificação 

Os seguintes fatores ambientais influenciam na taxa de crescimento dos 

organismos nitrificantes e, consequentemente, na taxa de oxidação da amônia: 

temperatura, pH, oxigênio dissolvido (OD) e presença de substâncias tóxicas inibidoras. 

 Temperatura: A temperatura apresenta um efeito pronunciando nas taxas de 

crescimento das bactérias nitrificantes. Temperaturas mais altas aparecem como 

sendo favoráveis ao desenvolvimento desse tipo de bactérias, sendo 28°- 36° a 

faixa considerada ótima para a nitrificação (MARCHETTO, 2001). Segundo von 



17 

 

Sperling (1997) para cada acréscimo de 7º C a taxa de crescimento das bactérias 

nitrificantes dobra.). Ao contrário de outros parâmetros, como pH e OD, a 

temperatura, do ponto de vista operacional, é um parâmetro difícil de ser 

controlado. Consequentemente, em regiões de clima frio, há a necessidade de 

aplicação de maiores tempos de retenção celular para que ocorra a completa 

nitrificação. 

 pH: A maioria dos pesquisadores refere-se a um valor praticamente constante 

das taxas de crescimento das nitrificantes na faixa de pH situada entre 7 a 8,5. 

Uma rápida diminuição das taxas de nitrificação é observada em valores de pH 

fora desta faixa (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999). Geralmente, as águas 

residuárias de origem sanitária apresentam um pH entre 7 e 8. No entanto, em 

sistema de lodos ativados, o pH tende a diminuir devido ao consumo de 

alcalinidade, causado pela nitrificação e pela oxidação do material orgânico. 

Desta forma, dificilmente o pH destes sistemas terá valores superiores a 8,5. O 

limite inferior de pH, que irá depender da alcalinidade do esgoto afluente, 

portanto, é o fator que acarreta em maiores cuidados. Por fim, o pH pode afetar o 

equilíbrio químico entre formas ionizadas e não ionizadas de amônia e nitrito, 

que em determinadas concentrações, podem inibir o processo de nitrificação. 

 Oxigênio dissolvido (OD): O OD é um pré-requisito indispensável para a 

ocorrência da nitrificação. No entanto, da mesma forma que o pH, existe na 

literatura uma grande variação das concentrações de OD consideradas ótimas 

para a nitrificação. Tomando-se por base que o valor da concentração mínima de 

OD no seio do líquido para manter um ambiente aeróbio dentro do floco 

microbiano depende de vários fatores, como o tamanho do floco, intensidade da 

agitação, temperatura e taxa de consumo de OD, é fácil compreender a grande 

variabilidade dessas concentrações (FERREIRA, 2000; DERKS, 2007).  

 Relação entre material orgânico e nitrogênio (razão C/N): Existem vários 

estudos apresentados em literatura relatando que a presença de matéria orgânica 

biodegradável inibe indiretamente a ação das bactérias nitrificantes. Segundo 

EPA (1993), esta inibição pode ser atribuída à condição autotrófica das bactérias 

nitrificantes, que, por apresentarem menores taxas de crescimento que as 

bactérias heterotróficas, acabam sendo arrastadas de sistemas operados com 

baixas idades de lodo. Já Grady e Lim (1980) sugerem que a nitrificação pode 
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ocorrer em altas taxas, mesmo na presença de matéria orgânica, desde que 

fatores ambientais como pH e OD mantenham-se nas faixas ótimas. 

 Substâncias tóxicas inibidoras: Muitas substâncias apresentam concentrações 

críticas que podem inibir organismos heterotróficos e/ou organismos 

nitrificantes em processos biológicos. A inibição pode ocorrer como 

consequência da diminuição da atividade enzimática, que causa uma redução das 

taxas de consumo de oxigênio e do crescimento celular bacteriano. Os inibidores 

podem ser agrupados em duas grandes categorias, irreversíveis e reversíveis, 

segundo a estabilidade de sua ligação com as enzimas (MARZOCCO e 

TORRES, 1999). Os inibidores irreversíveis reagem quimicamente com as 

enzimas, levando a uma inativação praticamente definitiva. Este tipo de inibidor 

é muito tóxico para os organismos, devido não só à irreversibilidade de sua 

ligação às enzimas, mas também em virtude de sua inespecificidade, sendo, em 

princípio capazes de inativar qualquer enzima. Como exemplos de inibidores 

irreversíveis pode-se mencionar o cianeto, a azida, o sulfeto, o cloro e o ozônio. 

Os inibidores reversíveis são divididos principalmente em dois grupos: os 

competitivos e os não competitivos. O critério usado para esta divisão é o 

estabelecimento (ou não) de competição entre o inibidor e o substrato pelo 

centro ativo da enzima. Certas moléculas, por apresentarem a configuração 

espacial semelhante à do substrato, são capazes de ligarem-se ao centro ativo da 

enzima, produzindo um complexo enzima-inibidor, semelhante ao complexo 

enzima-substrato. Portanto, o inibidor compete com o substrato por um lugar na 

enzima. São os chamados inibidores competitivos. Neste caso, o complexo 

enzima-inibidor jamais gera produtos, de maneira que a atividade enzimática 

estará diminuída de acordo com a fração de enzima que estiver ligada ao 

inibidor. É importante ressaltar que neste tipo de inibição o efeito inibitório pode 

ser superado por intermédio de um acréscimo das concentrações de substrato no 

meio. Já os inibidores pertencentes à classe dos não-competitivos, não 

apresentam qualquer semelhança estrutural com o substrato da reação que 

inibem. Seu efeito é provocado por ligações a radicais que não pertencem ao 

centro ativo enzimático. Estas ligações, no entanto, alteram a estrutura 

enzimática a tal ponto que inviabiliza a catálise. São exemplos de inibidores 

não-competitivos os metais pesados, como o mercúrio, o chumbo e a prata. 
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(GRADY e LYM, 1980; GAUDY e GAUDY, 1988 e MARZOCCO e TORRES, 

1999). 

3.4.2 Desnitrificação 

 Descrição do processo 

Quando o oxigênio torna-se limitante para a respiração aeróbia e há presença de 

NO3
-
 (nitrato) no meio, diz-se que o ambiente tornou-se anóxico. É então neste 

ambiente anóxico que é promovida a desnitrificação, quando o nitrato passa a ser 

utilizado como aceptor de elétrons após a ausência do O2 (VAZOLLER et al., 2001). 

A desnitrificação segue a sequência de reações mostrada na Equação 3.9, sendo 

que em cada etapa atua uma enzima redutase específica que media as transformações. 

 

NO3
-
 NO2

-
        NO (gás)        N2O (gás)        N2 (gás)                               Equação 3.9 

 

Como intermediário, o N2O pode acumular, sob certas condições, e ser 

subsequentemente liberado para a atmosfera (PAN et al., 2012). Quatro enzimas 

diferentes, a saber, nitrato redutase, nitrito redutase, óxido nítrico redutase e óxido   

nitroso   redutase, estão   envolvidos   no processo   de desnitrificação. As equações de 

3.10 a 3.13 exemplificam as reações catalisadas por essas quatro enzimas, 

respectivamente. 

 

NO3
- 
+ 2e

- 
+ 2H

+
  NO2

- 
+ H2O Equação 3.10 

NO2
- 
+ e

- 
+ 2H

+
  NO + H2O Equação 3.11 

2NO + 2e
-
+ 2H

+
  N2O + H2O Equação 3.12 

N2O + 2e
- 
+ 2H

+
  N2+ H2O Equação 3.13 

 

A remoção de nitrogênio pelo processo de desnitrificação é consequência de 

uma reação redox para obtenção de energia de compostos orgânicos. Nessa reação, 

nitrito e nitrato têm a mesma função que o oxigênio, ou seja, são aceptores de elétrons. 

Esses compostos de nitrogênio oxidado prontamente substituem o oxigênio porque na 

desnitrificação o caminho metabólico é bastante similar ao da respiração aeróbia, 

diferenciando-se somente nas enzimas catalisadoras da transferência final de elétrons 
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(WRC, 1984). Em comparação com a respiração aeróbia, a cadeia transportadora de 

elétrons, na desnitrificação, apresenta-se mais curta, acarretando consequentemente uma 

menor quantidade de energia gerada. Portanto, o crescimento por meio da respiração 

anóxica, em que nitrato e nitrito são os aceptores finais de elétrons, apresenta-se menos 

eficiente que o crescimento por intermédio da respiração aeróbia (GRADY e LIM, 

1980). 

Uma grande variedade de bactérias pode realizar o processo de desnitrificação. 

Devido à habilidade destes micro-organismos em utilizar como aceptores finais de 

elétrons na oxidação da matéria orgânica tanto as formas oxidadas de nitrogênio (nitrato 

e nitrito) como o oxigênio, eles são chamados de heterotróficos facultativos (GRADY e 

LIM, 1980). Em ambiente aeróbio, utilizam preferencialmente o oxigênio como aceptor 

final de elétrons e, em ambiente anóxico, utilizam o nitrato, sempre consumindo a 

matéria orgânica e convertendo-a em CO2 e H2O. Assim, a desnitrificação pode 

diminuir o consumo de O2 requerido para a remoção de matéria orgânica além de 

devolver parte da alcalinidade do sistema que venha a ser consumida pelo processo de 

nitrificação (VAN HAANDEL e VAN DER  LUBBE, 2007). 

Para que a desnitrificação ocorra, além dos aceptores de elétrons, torna-se 

necessária a presença de doadores de elétrons, representados por compostos de origem 

orgânica. De acordo com a natureza do material orgânico, as seguintes fontes de 

carbono podem ser utilizadas no processo de desnitrificação (ABUFAYED e 

SCHROEDER, 1986, JONES et al., 1990a): 

 Fonte externa de carbono: corresponde a compostos que não estão presentes 

naturalmente na água residuária afluente, normalmente suplementados 

externamente. Os principais compostos utilizados são metanol, metano, etanol, 

acetona e ácido acético. 

 Fonte interna de carbono: corresponde à matéria orgânica presente na água 

residuária afluente. No entanto, uma vez que a matéria orgânica seja totalmente 

removida da solução, é possível que uma série de reações intermediárias 

ocorram no sistema, liberando substratos que podem ser utilizados como fonte 

de carbono na desnitrificação. Substâncias orgânicas intracelulares são um 

exemplo deste tipo de substrato. Os principais representantes deste grupo são 

produtos de reserva, como glicogênio e os polihidroxialcanoatos (PHA). Quando 

estas reservas celulares são exauridas ou simplesmente não foram desenvolvidas 
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na célula bacteriana, a desnitrificação pode dar-se por produtos do decaimento 

bacteriano (endogenia). Além disso, produtos presentes na própria planta de 

tratamento de esgoto, como o lodo de tratamento primário, também são 

considerados como fonte interna de carbono para a desnitrificação. Neste caso, a 

capacidade de utilização deste lodo, que se apresenta principalmente na forma 

particulada, será governada pela hidrólise deste material. 

O último passo para a remoção do nitrogênio por via biológica é a 

desnitrificação e, portanto, em sistemas combinados de remoção de matéria orgânica e 

nutrientes, esse processo pode ser prejudicado pela ausência de fonte de carbono para as 

bactérias desnitrificantes, pois a quase totalidade da matéria orgânica afluente ao 

sistema pode ter sido removida nas etapas anteriores à desnitrificação. 

 Vantagens da desnitrificação 

Em sistemas de tratamento de águas residuárias no qual ocorre a nitrificação, é 

sempre interessante que a desnitrificação ocorra. Além obviamente da redução do nível 

de nitrato no efluente, minimizando as consequências do seu aporte nos corpos d’água 

(como a eutrofização), outras vantagens advindas com a introdução deste processo são 

relatadas a seguir. 

 Economia de alcalinidade: A alcalinidade aumenta com a desnitrificação, 

revertendo parcialmente o efeito de consumo de alcalinidade produzido pela 

nitrificação. Conforme observado na reação da desnitrificação, cada 1 mol de 

nitrato reduzido consome 1 mol de H
+
 e durante a nitrificação, cada 1 mol de 

nitrato produzido implica na formação de 2 moles de H
+
. Desta forma, o 

processo de desnitrificação resulta em uma redução teórica de 50% no consumo 

de alcalinidade (VON SPERLING, 1997). 

 Economia de oxigênio: O oxigênio liberado durante a redução de nitratos pode 

ser imediatamente utilizado para a oxidação biológica da matéria orgânica. Para 

cada 1 gNO3
-
 reduzido são liberados 2,86 gO2 para o sistema, e a oxidação de 1 

g de nitrogênio na forma de amônia implica no consumo de 4,57g de O2. Desta 

forma, um sistema que consegue atingir 100 % de eficiência no processo de 

desnitrificação pode ter uma economia de 62,5 % (2,86/4,57) no consumo de 

oxigênio usado na nitrificação (WRC, 1984). 
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 Melhoria das características de sedimentabilidade: Sob determinadas condições, 

como altas temperaturas e um tempo de retenção elevado na etapa de 

sedimentação, passa a ser criada uma situação favorável para a ocorrência de 

desnitrificação nos decantadores. Nitratos formados na nitrificação são 

reduzidos a N2, que se aderem ao lodo, impedindo-o de sedimentar. A 

introdução de uma estratégia operacional que garanta a eficiência da 

desnitrificação, anteriormente à etapa de sedimentação, elimina o risco da 

ocorrência deste tipo de flotação do lodo, que pode deteriorar o sistema de 

tratamento de esgotos (VON SPERLING, 1997). 

 Fatores ambientais que influenciam a desnitrificação 

A desnitrificação, quando comparada com a nitrificação, apresenta-se como um 

processo bastante robusto, sendo menos afetado pelas variações ambientais. Isto ocorre 

porque as bactérias responsáveis pela desnitrificação são micro-organismos 

heterotróficos, mais resistentes que as bactérias autotróficas nitrificantes. Os seguintes 

fatores ambientais influenciam a taxa de desnitrificação: temperatura, pH, oxigênio 

dissolvido e substâncias tóxicas inibidoras (GERARDI, 2006). 

 Temperatura: Muitas das bactérias responsáveis pela desnitrificação possuem 

uma boa capacidade de adaptação às variações de temperatura. EPA (1993), 

numa síntese de vários trabalhos encontrados em literatura, verificaram que estas 

bactérias são mais sensíveis a temperaturas abaixo de 20°C. Acima dessa 

temperatura, as taxas de desnitrificação são relativamente constantes 

(HALLING-SORENSEN E JORGENSEN, 1993).  

 pH: Como já mencionado, o processo de desnitrificação acarreta o aumento dos 

valores de pH no meio líquido. A magnitude deste aumento depende do efeito de 

tamponamento de cada sistema, da quantidade de nitrato/nitrito desnitrificados e 

dos processos conjuntos de oxidação da matéria carbonácea e de nitrificação, 

que também como já relatado anteriormente, consomem alcalinidade do meio. 

Grady e Lym (1980) estudaram a variação da taxa de desnitrificação com o pH. 

As máximas taxas apresentaram-se na faixa de pH de 6,5 a 7,5, ocorrendo uma 

brusca queda nessas taxas para valores de pH acima de 8,0 e abaixo de 6,0. 

Essas faixas de pH conferem com os diversos estudos apresentados em 

literatura. 
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 Oxigênio dissolvido (OD): A ausência de OD é obviamente um pré-requisito 

fundamental para a ocorrência da desnitrificação. A maioria dos estudos 

mostram que as taxas de desnitrificação tendem a valores próximo de zero em 

concentrações de OD acima de 0,2 mg/L (RANDALL et al., 1992). A taxa de 

desnitrificação em condições aeróbias depende da fração anóxica do floco 

biológico e da concentração de matéria orgânica disponível no meio, sendo o 

processo totalmente inibido em concentrações de OD acima de 1 mg/L 

(SEDLAK, 1991). 

 Relação DQO/N: A mínima razão DQO/N requerida para permitir a completa 

desnitrificação encontra-se na faixa de 2,9 a 5, variando de acordo com a fonte 

de carbono utilizada (HALLING-SORENSEN e JORGENSEN, 1993). Na 

prática, a quantidade de matéria orgânica necessária para satisfazer 

eficientemente o processo depende de quanto material orgânico está disponível 

exclusivamente para a desnitrificação, da fração biodegradável da DQO total 

afluente e da taxa de crescimento dos micro-organismos. 

 Substâncias tóxicas: As bactérias nitrificantes são muito mais sensíveis a 

substâncias tóxicas ou inibidoras em relação às bactérias heterotróficas 

responsáveis pela desnitrificação. No caso do processo conjunto de nitrificação e 

desnitrificação, caso haja a presença de substâncias tóxicas ou inibidoras, é bem 

provável que a desnitrificação seja afetada de forma adversa pela simples razão 

da nitrificação ter sido inibida. 

3.5 Remoção biológica de fósforo 

 Descrição do processo  

O fósforo é um elemento importante para os micro-organismos nos processos de 

transferência de energia e como componente celular. A constituição típica de fósforo 

nas bactérias é de 1,5 a 3% de seu peso seco. Em esgoto doméstico, o fósforo está 

presente principalmente na forma de ortofosfato, polifosfato e ou simplesmente fosfato. 

Esse nutriente pode também estar sob a forma de fosfato orgânico, que compõem as 

moléculas orgânicas (VON SPERLING, 2005). Jordão e Pessoa (2005) apresentam 

valores típicos de fósforo total em torno de 20, 10 e 5 mg/L, para esgotos classificados 

como forte, médio e fraco, respectivamente. 
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A remoção de fosfato por meio biológico pode ser realizada por dois 

mecanismos independentes: (1) Absorção direta do fósforo por meio do crescimento de 

plantas ou células em suspensão, e (2) estímulo da capacidade de estocagem de fósforo, 

na forma de polifosfato, da biomassa microbiana no lodo. O primeiro mecanismo não 

contribui significativamente para a remoção de fósforo do sistema, uma vez que, como 

mencionado, o teor de fósforo das células bactérias é pequeno. Devido às baixas 

eficiências de remoção de fósforo por meio do crescimento bacteriano, foram 

desenvolvidos sistemas biológicos de remoção de fósforo baseado no crescimento 

seletivo de bactérias acumuladoras de polifosfato inorgânico, mais conhecidos como 

organismos acumuladores de polifosfato (PAO) (DE-BASHAN e BASHAN, 2004). 

A remoção biológica de fósforo envolve modificações operacionais nos sistemas 

convencionais de tratamento que resultam no crescimento de uma população biológica 

que tem a capacidade de acumular uma maior quantidade de fósforo do que a requerida 

para os processos anabólicos, isto é, para o crescimento celular.  

Em certos processos de tratamento de efluentes, micro-organismos são sujeitos a 

um regime de “falta e fartura” de alimentos. Certos micro-organismos respondem a esse 

regime acumulando polímeros de reserva quando o substrato está presente. Os 

polímeros de reserva são usados para crescimento quando o substrato externo se torna 

escasso. Vários tipos de polímeros orgânicos de reserva foram descritos em literatura, 

podendo-se citar entre estes polihidroalcanoatos (PHA), glicogênio e lipídeos (VAN 

LOOSDRECHT et al.1998). O produto de reserva orgânico mais comumente associado 

ao processo de remoção de fósforo são os PHA, sendo o mais comum o 

polihidroxibutirato (PHB). 

A remoção biológica de fósforo tem sido alcançada por meio da alternância de 

ambientes aeróbios e anaeróbios na linha de tratamento, condicionando assim o 

desenvolvimento do processo de remoção biológica intensificada de fósforo, também 

conhecido como processo ou fenômeno EBPR (do inglês, enhanced biological 

phosphorus removal), como será chamado ao longo do texto. No processo EBPR, o 

crescimento dos organismos acumuladores de fósforo é favorecido justamente a partir 

da alternância entre ambientes anaeróbios e aeróbios (OEHMEN et al., 2007). 

Em linhas gerais, o princípio básico de um sistema biológico para remoção 

intensificada de fósforo é a introdução de uma zona anaeróbia à montante de uma zona 

aeróbia, para a qual a água residuária afluente é direcionada. Assim, o critério primário 
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para atingir a capacidade de remoção de fósforo é que a biomassa deve ser submetida a 

ambientes anaeróbios e aeróbios sequencialmente. O propósito é selecionar a população 

bacteriana desejada para a remoção e estocagem do substrato orgânico na zona 

anaeróbia usando a energia das ligações polifosfato, que sofrem hidrólise e permitem as 

reações bioquímicas no interior da célula. 

Em seguida, na zona aeróbia, os polímeros orgânicos estocados previamente são 

usados pelos organismos para absorver e estocar o fósforo na forma polifosfato, 

recuperando suas reservas desse composto (FLOWERS et al., 2009).  

A configuração mais simples de sistema biológico estimulado para remoção de 

fósforo consiste de dois estágios em série, sendo o primeiro anaeróbio e o segundo 

aeróbio. O afluente é alimentado sob condições anaeróbias e a biomassa é recirculada 

entre as fases anaeróbia e aeróbia. Este modo de operação promove o acúmulo de 

fósforo pelos PAO. Em contrapartida, essas condições, também favorecem o 

desenvolvimento de outro grupo de micro-organismos, denominados de organismos 

acumuladores de glicogênio (doravante designados por GAO, sigla do inglês glycogen-

accumulating organisms), os quais competem com os PAO pela matéria orgânica 

disponível em ambiente anaeróbio, mas não contribuem para a remoção de fosfato 

(ZENG et al., 2002 e OEHMEN et al., 2006a). 

Portanto, o mecanismo de remoção biológica de fósforo é baseado nos seguintes 

princípios (SEDLAK, 1991): 

 Existência de bactérias capazes de armazenar quantidades em excesso de fósforo 

na forma de polifosfatos; 

 Essas bactérias são capazes de remover substratos simples (ácidos graxos 

voláteis), produzidos em condições anaeróbias ou presentes no afluente, e 

assimilá-los como produtos de reserva (principalmente na forma de PHA) dentro 

de suas células; 

 Na zona aeróbia (com oxigênio) ou anóxica (com nitrato ou nitrito), energia é 

produzida pela oxidação dos produtos de reserva (PHA), ocorrendo o 

armazenamento de polifosfatos nas células e síntese celular. 

 

A Figura 3.2 apresenta o mecanismo esquemático de remoção de fósforo, que 

constitui das fases de fermentação e estocagem de ácidos graxos voláteis (AGV) na fase 
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anaeróbia na forma de PHA, bem como absorção de fósforo para produção de novas 

células e manutenção na fase aeróbia às custas do PHA armazenado. 

 

Figura 3.2: Metabolismo de organismos acumuladores de polifosfato em condições 

anaeróbias ou aeróbias (anóxicas) (adaptado de VAN LOOSDRECHT et al., 1997). Os 

PHA estão representados por PHB no esquema, e o metabolismo aeróbio (anóxico) 

mostrado no esquema representa a situação na qual o substrato externo não está 

disponível.  

 

A fermentação na zona anaeróbia é importante na produção de substratos 

apropriados para os PAO. Os produtos de fermentação produzidos por bactérias 

facultativas (normalmente presentes nos esgotos e na zona anaeróbia) são derivados da 

porção solúvel da DBO afluente. Durante a fase anaeróbia, esses produtos de 

fermentação (ácidos graxos de cadeia curta) são absorvidos utilizando energia derivada 

da hidrólise de polifosfato intracelular, ocorrendo a liberação de ortofosfato para o meio 

líquido. Parte da energia também provém do glicogênio, que fornece o potencial de 

redução para transformar ácidos graxos em PHA. 

Os ácidos graxos são então polimerizados em um ou mais PHA e armazenados 

dentro da célula. Durante a fase aeróbia, os PHA são oxidados e o fósforo solúvel é 

absorvido em excesso do meio líquido, sendo parte utilizado para o crescimento celular 

e o restante usado para recuperar os níveis de polifosfato. Durante esse processo, os 

PAO crescem e reabastecem suas reservas de glicogênio (EPA, 1987; WENTZEL et al., 

1990). 

Portanto, o processo de remoção de fósforo necessita de uma fonte de carbono, 

compostos de baixo peso molecular, como o ácido acético e o ácido propiônico 

(SEDLAK, 1991). Se há substrato orgânico disponível, a zona anaeróbia atua como um 

seletor biológico aumentando a população de PAO e simultaneamente suprimindo o 

crescimento de micro-organismos filamentosos (REDDY, 1998). 
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Diante desse mecanismo de liberação anaeróbia e consumo aeróbio de fosfato, a 

remoção biológica de fósforo envolve a sua incorporação na biomassa como material 

celular. A remoção líquida de fósforo do sistema se dá por meio do descarte de lodo 

excedente após a fase aeróbia, quando a biomassa contém um alto nível de polifosfatos 

(PIJUAN et. al., 2005).  

 Fatores ambientais que influenciam a remoção de fósforo 

Existem vários fatores que podem afetar a eficiência de remoção de fósforo. 

Esses fatores podem ser divididos em condições ambientais (OD, temperatura e pH), 

operacionais (idade do lodo, tempo de retenção na zona aeróbia e anaeróbia) e substrato 

disponível. A seguir a influência de alguns fatores é relatada. 

 Temperatura: A temperatura parece não influenciar o processo de remoção 

biológica de fósforo, de maneira que observa-se sucesso em aplicações dentro de 

uma vasta faixa de temperaturas. No entanto, há indicações que a taxa de 

liberação de fósforo seja menor para baixas temperaturas, o que implica em 

maiores tempos de retenção na zona anaeróbia para que se complete a 

fermentação (BAETENS et. al., 1999). Baetens (2000) estudando o efeito de 

diferentes temperaturas (5, 10, 15 e 20 °C) nos processos de remoção biológica 

de fósforo, verificaram que a estequiometria dos processos anaeróbio-aeróbio 

era insensível às mudanças de temperatura. No entanto, observaram que o 

processo cinético aeróbio e anaeróbio-aeróbio era afetado pelas mudanças de 

temperatura, com maiores taxas de captação de fósforo para temperaturas de 15 

e 20 °C, enquanto que todas as outras taxas de conversão anaeróbia e aeróbia 

eram aumentadas com o aumento da temperatura. Para a temperatura de 5 °C, o 

consumo de acetato durante a fase anaeróbia foi incompleto, o qual foi 

direcionado para a fase aeróbia, o que promoveu perda de acúmulo de fósforo. 

Ao contrário de Baetens (2000), Erdal et. al. (2003), analisando o efeito da 

temperatura no desempenho dos sistemas, observaram que, embora fosse 

verificado que as taxas cinéticas (consumo de acetato, liberação e acúmulo de 

fósforo, oxidação de PHA, crescimento) diminuíssem com a queda de 

temperatura, a remoção biológica de fósforo foi melhorada para a temperatura 

mais baixa (5 °C). Segundo os autores, isso se deve ao processo de seleção 

proporcionado pela temperatura, em que temperaturas mais altas (20 °C) 
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permitiram uma maior diversidade de micro-organismos competindo pelo 

substrato, reduzindo assim a eficiência do processo. Lopez-vazquez et al., 

(2009) revela que altas temperaturas favorecem o crescimento de GAO em 

detrimento ao de PAO. Para a temperatura mais baixa (5 °C) a competição pelo 

substrato era reduzida, resultando numa população maior de PAO. Com um 

único grupo dominando o ambiente, foi sugerido que os organismos pudessem 

usar outros caminhos metabólicos, evidenciando assim, uma maior remoção 

biológica de fósforo para mais baixas temperaturas.  

 pH: Resultados de estudos sobre o efeito do pH sugerem uma maior eficiência 

do processo na faixa de pH de 7,5 a 8,0. A atividade dos micro-organismos 

passa a decair em valores de pH abaixo de 6,5, tornando-se nula em pH de 5,2 

(SEDLAK, 1991). 

 Oxigênio disponível: Não existem estudos específicos a respeito de 

concentrações de OD na zona aeróbia que limitem o processo de remoção de 

fósforo. O mecanismo de remoção de fósforo sugere que a concentração de OD 

pode afetar a taxa de remoção, mas não a magnitude de remoção possível, desde 

que haja suficiente tempo de retenção em condições aeróbias. Estudos mostram 

que concentrações acima de 2 mg/L são suficientes para garantir a eficiência do 

processo (SEDLAK, 1991).  

 Tempo de retenção na zona anaeróbia e aeróbia: Na maioria dos casos, o tempo 

de retenção na zona anaeróbia é arbitrado entre 1 e 2 h, visto que, o fator 

limitante na definição desse tempo é a eficiência da fermentação, já que a 

formação de PHA e liberação de ortofosfatos são processos que se desenvolvem 

rapidamente na presença de ácidos graxos voláteis em quantidades satisfatórias. 

A zona aeróbia é importante para dar condições para a absorção de fósforo após 

a sua liberação na zona anaeróbia. Como geralmente a etapa aeróbia é 

dimensionada para a remoção carbonácea e/ou nitrificação, esse tempo é 

suficiente para a absorção do fósforo. 

 Substrato disponível no esgoto afluente, produção de ácidos graxos voláteis 

(AGV) e presença de nitrato: Todos os modelos desenvolvidos para remoção 

biológica de fósforo mostram a importância da disponibilidade de produtos de 

fermentação para os organismos acumuladores de polifosfato. Quanto maior a 

quantidade, principalmente de acetato e propionato na zona anaeróbia, maior 
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será a remoção de fósforo. É importante que a matéria orgânica no afluente ao 

sistema de tratamento esteja disponível na forma solúvel (DBO solúvel), de 

forma a permitir a fermentação. A existência de nitrato na fase anaeróbia implica 

no processo de desnitrificação por organismos heterotróficos. Essas bactérias 

competem pelo mesmo substrato com os organismos responsáveis pela remoção 

de fósforo. Em decorrência, o nitrato tem o efeito de reduzir a relação DBO/P e, 

consequentemente, a eficiência do processo de remoção biológica de fósforo. 

 

Para que o processo EBPR se desenvolva com sucesso, é importante que durante 

a etapa anaeróbia seja disponibilizada aos micro-organismos uma fonte de substrato 

orgânico. Sendo assim, a alimentação do reator deve ser direcionada ao tanque 

anaeróbio, de tal forma que o carbono orgânico presente no esgoto possa ser utilizado 

pelas PAO. A ação dos PAO sobre a matéria orgânica do esgoto resulta na formação de 

polihidroxialcanoatos intracelulares (PHA). Simultaneamente, o glicogênio e o 

polifosfato intracelular são consumidos, levando à liberação do fosfato para o licor 

misto. Em condições aeróbias ou anóxicas, o fosfato é absorvido e rearmazenado sob a 

forma de polifosfato intracelular, enquanto que as reservas de glicogênio intracelulares 

são restauradas e o PHA é oxidado (EPA, 2010).   

É válido mencionar que existe outro grupo de bactérias capazes de proliferar em 

condições anaeróbias-aeróbias alternadas. Trata-se dos organismos acumuladores de 

glicogênio (GAO). Os GAO também são capazes de absorver AGV anaerobicamente e 

convertê-los a PHA. A bactéria Candidatus competibacter phosphatis é um GAO que 

tem sido frequentemente encontrado em reatores de bancada alimentados com acetato 

como única fonte de carbono (ZENG et al., 2003; OEHMEN et al., 2004; LIU et al., 

2002). Os GAO consomem AGV do efluente sem remover fósforo sendo assim 

organismos indesejáveis nos EBPR, consequentemente a seleção de PAO resultará em 

um EBPR mais eficiente e seguro (OEHMEN et al., 2005). 

3.6 Tecnologias empregadas para remoção combinada de matéria orgânica, 

nitrogênio e fósforo. 

O sistema convencional de lodos ativados não contempla a remoção de 

nutrientes, sendo responsável apenas pelo abatimento da carga orgânica e, em algumas 

situações, de nitrogênio amoniacal via nitrificação. Nesse contexto, vários sistemas 
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baseados em modificações do tradicional processo de lodos ativados foram 

desenvolvidos de modo a propiciar a remoção combinada de matéria orgânica e 

nutrientes. Alguns dos principais estão descritos a seguir. 

3.6.1 Sistema Bardenpho (4 e 5 estágios) 

Uma combinação de um sistema de pré-desnitrificação e pós-desnitrificação 

corresponde ao sistema Bardenpho, capaz de remover matéria orgânica e nitrogênio. 

Esse sistema tem uma eficiência de remoção de nitrogênio elevada, acima de 90%. O 

nitrito/nitrato é removido no primeiro reator anóxico, e caso não seja removido, ainda 

há uma segunda chance de ser removido no segundo reator anóxico. A desvantagem 

deste sistema é a necessidade de reatores com volume final maior (VON SPERLING, 

1996). Para atingir a remoção de fósforo, um reator anaeróbio que recebe o afluente e o 

lodo de retorno é incorporado ao sistema Bardenpho de 4 estágios (Figura 3.3), dando 

origem ao processo de 5 estágios (Figura 3.4).  

 

 

Figura 3.3: Representação esquemática do Sistema Bardenpho de 4 estágios. Fonte 

adaptada: Metcalf e Eddy (2003) 

 

 

Figura 3.4: Representação esquemática do Sistema Bardenpho de 5 estágios. Fonte 

adaptada: Metcalf e Eddy (2003) 
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3.6.2 Sistema UCT (University of Cape Town) 

O sistema UCT (Figura 3.5) foi proposto por um grupo de pesquisa da 

Universidade da Cidade do Cabo, na África do Sul, na tentativa de evitar alguns 

problemas inerentes ao processo Bardenpho.  

 

 
Figura 3.5: Representação esquemática do sistema UCT. Fonte adaptada: Metcalf e 

Eddy (2003) 

 

No processo UCT, o reciclo de lodo (que pode apresentar nitrato residual) é 

recirculado para o tanque anóxico e não para o reator anaeróbio, tal como realizado no 

sistema Bardenpho. Esse procedimento evita a introdução de nitrato na zona anaeróbia, 

que comprometeria a liberação de fosfato nesse reator. Esse sistema também foi 

desenvolvido com o intuito de promover, simultaneamente, a remoção de nitrogênio e 

de fósforo (BASSIN e DEZOTTI, 2008).  

3.6.3 Sistema UCT modificado 

No sistema UCT modificado (Figura 3.6), a zona anóxica é dividida em duas 

partes, na qual a primeira parte recebe o lodo de retorno de decantador secundário no 

intuito de prover a remoção de nitrato, proporcionando a recirculação dessa zona para a 

zona anaeróbia com ausência desse composto. Já a segunda parte recebe o lodo 

nitrificado do reator aeróbio. A vantagem desse sistema em relação ao sistema UCT é 

que o reciclo do nitrato do reator aeróbio não é direcionado ao tanque do qual é oriundo 

o reciclo que será destinado ao tanque anaeróbio. Desse modo, caso o potencial de 

desnitrificação do segundo tanque anóxico seja inferior ao potencial de nitrificação do 

reator aeróbio, nitrato residual será obtido no efluente do primeiro, o que não afetaria o 

tanque anaeróbio. Esse último recebe apenas o reciclo do primeiro tanque anóxico, que 
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recebe uma carga de nitrato bem inferior ao segundo reator anóxico e, portanto, 

consegue minimizar o impacto que o nitrato teria no reator anaeróbio. 

 

 

Figura 3.6: Representação esquemática do Sistema UCT modificado. Fonte adaptada: 

Metcalf e Eddy (2003). 

3.6.4 Reatores em Bateladas Sequenciais (RBS) 

O reator em bateladas sequenciais (RBS) é um sistema biológico de tratamento 

de águas residuárias no qual se realiza, sequencialmente, em uma mesma unidade, a 

oxidação da matéria carbonácea, a remoção de nutrientes e a separação sólido/líquido 

por meio da sedimentação (SOUSA e FORESTI, 2001). 

Originado da terminologia inglesa SBR ou “Sequencing Batch Reactor”, o 

processo incorpora um tanque de volume variável. O volume total (VT) é composto de 

duas frações independentes. A primeira, chamada de volume estacionário (V0), 

compreende o volume de lodo sedimentado (VS) e o volume de efluente tratado não 

retirado, enquanto a segunda fração compreende o volume que é retirado ou enchido a 

cada ciclo (VF) (Figura 3.7).  

 

Figura 3.7: Representação esquemática dos volumes característicos de um reator em 

batelada sequencial. 
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Os sistemas de reatores em bateladas surgiram nos anos 70, na investigação do 

uso do processo biológico de bateladas no tratamento de esgotos sanitários (IRVINE e 

BUSCH, 1979). Na década de 80, essa tecnologia foi difundida e aplicada também ao 

tratamento de efluentes industriais. O primeiro uso do RBS aconteceu em 1985 no 

Sudoeste da Ásia, quando NG et al. (1989) fizeram suas investigações e verificaram a 

eficiente aplicação de RBS para tratamento de águas residuárias e industriais (NG, 

1993). No Brasil, o processo em batelada sequenciais foi aplicado pela primeira vez 

pela SABESP para o tratamento de esgoto sanitário da cidade de Paranapuã (1989), 

obtendo-se excelentes resultados (KAMIYAMA e TSUTIYA, 1992). Em Santa 

Catarina, tem-se registro de RBS em condomínios residenciais (THANS, 2008).  

Como o próprio nome da tecnologia RBS indica, a operação do reator é 

sequencial, cumprindo um determinado número de ciclos, em cada um dos quais o 

reator funciona inicialmente como tanque de aeração e, em seguida, como decantador 

final. A sequência operacional de um reator em bateladas é ilustrada na Figura 3.8. 

 
Figura 3.8: Sequência operacional de um reator em bateladas. 

 

As fases distintas são descritas a seguir (SCHROEDER, 1982; EPA, 1993; 

KETCHUM, 1996):  
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 Fase de enchimento: corresponde ao período de alimentação do esgoto a ser 

tratado no reator. Vários esquemas de enchimento têm sido reportados na 

literatura (VON SPERLING, 2001). O enchimento pode ser estático, com 

mistura ou com aeração, dependendo do objetivo do tratamento de esgoto em 

questão. O enchimento estático envolve a introdução do esgoto sem mistura ou 

aeração, resultando em economia de energia e concentração de substrato. Isto 

significa que, para a maior parte do enchimento, nem aeração e nem mistura 

mecânica devem ser fornecidas. A mistura pode ser iniciada quando o reator 

estiver com 80% de seu volume, de forma a produzir uma alta taxa de reação 

biológica que permite às bactérias floculantes superar as espécies filamentosas, 

prevenindo o "intumescimento" (bulking) do lodo (DEORSOLA, 2006). O 

enchimento com mistura pode resultar em desnitrificação, caso nitratos 

remanescentes do ciclo operacional anterior estejam presentes no interior do 

reator. Já em condições estritamente anaeróbias, esse mesmo tipo de enchimento 

pode propiciar o processo de liberação de ortofosfatos e formação de PHB pelas 

bactérias removedoras de fósforo. Enchimento com aeração resulta no início 

imediato dos processos de degradação dos substratos e consequente redução do 

período de aeração. O sistema também pode alternar entre o enchimento 

estático, enchimento com mistura e enchimento com reação, ao longo do ciclo 

operacional. O ciclo de enchimento pode ser controlado por boias ou 

temporizadores. O ciclo de enchimento pode ser controlado por válvulas de boia 

até um volume pré-estabelecido ou por temporizadores para sistemas com mais 

de um reator (VON SPERLING. 2001). Os aeradores podem permanecer 

desligados ou podem estar ligados em determinado período de tempo. 

 Fase de reação: A etapa de reação pode compreender mistura, aeração ou ambos. 

Inicia-se com o acionamento dos aeradores, que permanecem ligados e ocorre a 

mistura da massa líquida contida no reator. As bactérias degradam a matéria 

orgânica efetuando a remoção carbonácea e a nitrificação. Mantém-se uma 

concentração de sólidos suspensos totais (SST) típica do processo, da ordem de 

2000 a 4000 mg/L (JORDÃO e PESSÔA, 2005). A reação somente com mistura 

resulta em desnitrificação, caso existam nitratos e matéria orgânica no reator. 

Condições estritamente anaeróbias favorecem a fermentação, com subsequente 

formação de PHB e liberação de ortofosfatos para o meio. Na reação aeróbia, 
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pode ocorrer a degradação da matéria orgânica, nitrificação e absorção de 

ortofosfatos pelas bactérias acumuladoras de fósforo. Como no caso da etapa de 

enchimento, de acordo com o objetivo de tratamento do esgoto planejado, 

podem ser utilizadas estratégias compreendendo a alternância entre reação 

aeróbia e reação anóxica/anaeróbia. 

 Fase de decantação e sedimentação: Após o período de reação, a mistura e/ou 

aeração são desligadas, permitindo a separação sólido/líquido, análoga à 

operação de um decantador secundário em uma ETE convencional. Ocorre com 

o desligamento dos aeradores, os sólidos em suspensão sedimentam no interior 

do tanque até uma determinada altura da manta de lodo e a concentração de 

sólidos totais (ST) no lodo de fundo pode alcançar cerca de 6000 a 8000 mg/L e 

o nível superior do esgoto permanece estável (JORDÃO e PESSÔA, 2005). 

 Fase de descarte: O efluente tratado (sobrenadante) é drenado do sistema durante 

essa fase. 

3.7 Tecnologia de Granulação Aeróbia (Lodo Granular Aeróbio) 

A maioria dos sistemas de tratamento de águas residuárias, tais como o 

tradicional processo de lodos ativados, requer grandes áreas para a sua implantação, o 

que se deve principalmente à necessidade de sedimentadores e às baixas concentrações 

de sólidos nos tanques de aeração. Desvantagens como excesso de produção de 

biomassa, pequena flexibilidade em relação à flutuação da carga aplicada e capacidade 

de conversão volumétrica relativamente baixa, repercutem negativamente nas 

características apresentadas pelos processos tradicionais (DEZOTTI et al., 2011, p. 91). 

O incremento substancial do número de habitantes, na maioria dos casos 

concentrados em áreas urbanas densamente povoadas, aumentou a necessidade de se 

realizar o aprimoramento de plantas de tratamento de águas residuárias já existentes ou 

a construção de novos sistemas que sejam compatíveis com a quantidade crescente de 

produção de águas residuárias pela população. Geralmente a disponibilidade de espaço 

para essas construções é limitada, fazendo com que essas novas instalações devam 

ocupar a menor área possível (DEZOTTI et al., 2011, p. 92). 

Diante desse contexto, verificou-se a necessidade de desenvolver novos sistemas 

de tratamento de águas residuárias. Nesse meio termo, a pesquisa relativa ao 

desenvolvimento de novas formas de aglomeração de biomassa foi intensificada, com o 
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objetivo de facilitar e melhorar a retenção de biomassa nos processos biológicos de 

tratamento, fundamental quando se deseja reduzir o volume de unidades de tratamento. 

Foi nesse período de avanços que foram desenvolvidos os grânulos aeróbios.  

Os reatores granulares surgiram no final dos anos 90 com a finalidade de 

desenvolver sistemas mais eficientes do que os de tratamentos convencionais por lodos 

ativados, no que diz respeito à remoção biológica de matéria orgânica, nitrogênio e 

fósforo (DE KREUK et al, 2004a). Comparando-se o floco biológico formado em um 

reator de lodos ativados com os grânulos aeróbios, as vantagens são que os grânulos 

formam estruturas mais compactas e mais fortes (ETTERER e WILDERER, 2001). Os 

reatores com grânulos aeróbios têm boa eficiência de remoção, alta capacidade de 

retenção de biomassa e são capazes de suportar altas cargas orgânicas 

(MORGENROTH et al. 1997). 

Podendo representar a solução para a operação de alguns reatores nos quais está 

presente lodo floculento com más características de sedimentabilidade, a tecnologia de 

granulação aeróbia ainda apresenta uma economia de investimento inicial, uma vez que 

não requer o uso de material suporte. Além disso, a variação gradativa de oxigênio e a 

presença de uma quantidade de micro-organismos no interior dos grânulos aeróbios 

viabilizam a remoção de matéria orgânica, nitrogênio e fósforo, simultaneamente 

(DEZOTTI et al., 2011, p. 93). Nesse contexto, a granulação aeróbia vem sendo alvo de 

pesquisas. 

As primeiras pesquisas da biomassa granular aeróbia se basearam na aplicação 

do conceito de auto-agregação da biomassa aeróbia usando o processo denominado 

biomassa granular em sistemas aeróbios, designado como “Aerobic Upflow Sludge 

Blanket” (AUSB) (MISHIMA e NAKAMURA 1991). Nesses estudos, oxigênio puro 

foi empregado para prover a aeração. Posteriormente, foram realizadas pesquisas 

focadas no estudo do crescimento e operação de biomassa na forma de grânulos em 

condições aeróbias. Nessas investigações foram empregados os reatores em batelada 

sequencial (RBS) (MORGENROTH et al. 1997; BEUN et al. 1999; DANGCONG et al. 

1999). 

Grânulos microbianos são agregados bem compactos, com muitos micro-

organismos por grama de biomassa (LIU e TAY, 2002. YANG et al., 2004). Podem 

ainda ser considerados “miniecossistemas”, dotados de populações microbianas mistas, 
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as quais podem ser manipuladas por meio da aplicação de condições operacionais 

específicas de modo a selecionar os organismos desejados (DE KEUK et al., 2005). 

Os grânulos apresentam forma esférica, cujo diâmetro pode variar de 0,2 a 6,0 

mm. Esses aglomerados microbianos caracterizam-se por possuir densidades muito 

superiores em comparação com aquelas apresentadas pelo lodo ativado convencional, o 

que os tornam detentores de inúmeras características interessantes (BASSIN, 2011c).  

Entre algumas das principais características dos grânulos aeróbios destacam-se 

(BASSIN, 2011a): 

 Excelente sedimentabilidade, facilitando a separação do efluente tratado do lodo 

granular; 

 Propiciam grande retenção de biomassa no reator, aumentando a capacidade 

volumétrica de tratamento; 

 Estrutura densa e forte; 

 No interior há presença de zonas aeróbias e anóxicas, o que permite que 

diferentes processos biológicos (remoção de matéria orgânica, nitrificação, 

desnitrificação e remoção de fósforo) sejam realizados no mesmo sistema; 

 Capacidade de suportar altas velocidades; 

 Menos vulneráveis à toxicidade de compostos químicos e metais pesados em 

comparação com o lodo ativado; 

 Não necessita de material de suporte; 

 Reduz os custos de operação de uma planta de tratamento em pelo menos 20% e 

diminuição do espaço requerido em 75%. 

 

Esses sistemas são capazes de reter grande quantidade de micro-organismos no 

seu interior, permitindo dessa maneira a rápida metabolização dos poluentes, e, por sua 

vez, proporciona melhorias no desempenho e estabilidade do reator.  

Geralmente os grânulos são cultivados em reatores batelada sequenciais (BBS), 

visto que sua operação é realizada em ciclos temporais. Nos RBS destinados ao cultivo 

de grânulos aeróbios, os tempos de ciclo são de poucas horas (3 - 6 h). No início de 

cada ciclo, uma quantidade de água residuária é adicionada no reator e logo em seguida 

é iniciada a fase de reação, seja aeróbia, anóxica ou anaeróbia, na qual ocorrem as 

conversões. O final de cada ciclo é caracterizado pela sedimentação rápida dos grânulos, 

pois somente as partículas que possuem certo tamanho e densidade (ou seja, 
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sedimentam rapidamente) são retidas no reator. Em contrapartida, partículas com 

velocidade sedimentação menores são arrastadas do sistema, permitindo somente o 

desenvolvimento de grânulos aeróbios (LIU e TAY, 2002).  

A etapa física de sedimentação é responsável por selecionar a biomassa, visto 

que o tempo destinado a sedimentação apresenta grande influência na granulação 

aeróbia. Os grânulos mais densos sãos obtidos quando se utiliza pequenos tempos de 

sedimentação (BEUN et al., 1999). 

Um parâmetro que pode ser variado para controlar a etapa de sedimentação é a 

velocidade de sedimentação mínima (Vmin), que pode ser obtida dividindo-se a altura de 

sedimentação pelo tempo de sedimentação, que por sua vez é fixado e conforme 

desejado. Na maioria dos casos, os grânulos apresentam altas velocidades de 

sedimentação, de modo que o período de sedimentação nos RBS é bastante curto, 

permitindo maior tempo para os processos de degradação dos poluentes. 

Um fato a ser destacado está relacionado ao tamanho dos grânulos, pois nesse 

caso o cultivo de grânulos maiores é favorável para o processo. Entretanto, deve-se 

levar em consideração os efeitos difusivos que podem estar presentes dependendo do 

diâmetro apresentado pelo grânulo. Quando se pretende, por exemplo, criar condições 

anóxicas no interior dos grânulos para permitir a desnitrificação, grânulos maiores 

tendem a ser os mais indicados. A difusão de oxigênio para o interior do grânulo se 

torna limitada, especialmente se tiverem presentes populações microbianas que causem 

uma diminuição da concentração de oxigênio dissolvido ao longo da estrutura granular 

(BASSIN, 2011a).  

Os próximos tópicos irão detalhar o processo de formação dos grânulos 

aeróbios, os fatores que afetam a granulação aeróbia e algumas aplicações dessa 

tecnologia no tratamento de águas residuárias. 

3.7.1 Processo de Formação dos Grânulos Aeróbios 

Segundo Lui e Tay (2004), a biogranulação envolve interações entre células, 

contemplando fenômenos biológicos, físicos e químicos, os quais estão relacionados 

com a formação de associações multicelulares bastante estáveis. Segundo esses autores, 

o processo de granulação aeróbia pode ser descrito pelas seguintes etapas: 

 Contato entre micro-organismos para formar agregados por forças 

hidrodinâmicas, difusivas, gravitacionais e/ou termodinâmicas; 
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 Estabilização dos contatos multicelulares resultantes das forças de atração 

inicial, as quais compreendem forças físicas (van der Waals, atração de carga 

oposta, forças termodinâmicas, tensão superficial, hidrofobicidade), forças 

químicas (emparelhamento iônico, ligação interpartículas) ou ainda forças 

bioquímicas (fusão de membrana celular, atração de receptor celular, 

desidratação da superfície celular); 

 Maturação de agregação celular por meio da produção de polímeros 

extracelulares, crescimento de grupamentos celulares e mudanças metabólicas, 

facilitando a interação entre células e resultando em uma estrutura microbiana 

organizada; 

 Formação e estabilização de estrutura tridimensional do agregado microbiano no 

estudo estacionário por meio de forças de cisalhamento hidrodinâmicas.  

Uma visão detalhada da arquitetura e composição dos grânulos foi conseguida 

por meio da microscopia eletrônica de varredura (MEV), microscopia óptica e 

microscopia confocal de varredura a laser, em estudo realizado por Weber et al. (2007). 

As observações microscópicas revelaram que os grânulos eram compostos de bactérias, 

substâncias poliméricas extracelulares (Extracellular Plymeric Substances - EPS), 

protozoários e, em alguns casos, de fungos. Esses autores dividiram o desenvolvimento 

do lodo granular, a partir de lodo ativado até a obtenção de grânulos maduros, em três 

fases, levando em consideração o papel desempenhado por protozoários ciliados. 

Durante a primeira fase, protozoários ciliados contendo talo da subclasse Peritrichia 

estabeleceram-se em grande quantidade nos flocos de lodo ativado, formando novos 

talos. Em seguida, esses protozoários começaram a proliferar e formaram grandes 

colônias, enquanto ao mesmo tempo, seus talos foram colonizados por bactérias. A 

colonização foi intensificada pelo movimento de seus cílios, os quais propiciaram fluxo 

contínuo de nutrientes em direção às células bacterianas formadoras de biofilme. 

Foi observado um grande crescimento de ciliados durante a segunda fase. Ao 

mesmo tempo que eram formados flocos volumosos, ocorreu a formação de uma zona 

central que consistiu de restos de talos de ciliados e bactérias responsáveis pela 

produção de EPS. Esses talos de ciliados serviam como suporte para o desenvolvimento 

dos grânulos (WEBER et al., 2007). 

Na terceira fase da granulação, os ciliados foram igualmente colonizados por 

células bacterianas e ficaram embutidos no biofilme em expansão. Algumas células de 
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ciliados livre-nadantes sem talos surgiram e deixaram o biofilme. Nessa fase, os 

grânulos bacterianos compactos foram formados, pouco a pouco, pelos ciliados livres 

que conseguiram sobreviver. Em relação aos fungos, seu papel no processo de 

granulação esteve relacionado ao fato de que os seus cílios, funcionaram como suporte 

para que as bactérias pudessem crescer, aumentando a área disponível para a 

colonização bacteriana (WEBER et al., 2007). 

Conforme descrito por Beun et al. (1999), inicialmente se formam no reator 

agregados com micélios devido aos fungos que dominam o sistema nas fases iniciais de 

operação. As bactérias individuais não são retidas no reator, devido ao requerimento de 

elevadas velocidades de sedimentação (Figura 3.9). Esses micélios têm boas 

propriedades de sedimentação, ficando facilmente retidos no reator. Portanto, durante o 

período da partida, a biomassa presente no reator consiste principalmente desses 

agregados filamentosos formados por fungos (BEUN et al., 1999). Devido às forças de 

estresse aplicadas no reator, esses agregados vão se compactando pouco a pouco, até 

alcançar um diâmetro de 5 - 6 mm, momento no qual se rompem, provavelmente devido 

a limitações de oxigênio no seu interior. 

 

 
Figura 3.9: Mecanismo de formação dos grânulos (adaptado de BEUN et al., 1999). 

 

O papel desempenhado por fungos pode ou não ser observado no processo de 

formação de grânulos. Cada caso específico deve ser avaliado de maneira individual, 

uma vez que existem outros fatores determinantes para o mecanismo da granulação 

(como por exemplo, o inóculo usado) (BASSIN, 2011b). 
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Os principais parâmetros reportados na literatura que afetam a formação e as 

propriedades dos grânulos aeróbios são: composição do substrato, carga orgânica 

aplicada, alternância de concentração de substrato, duração do ciclo, forças de 

cisalhamento hidrodinâmico, tempo de sedimentação, tempo de retenção hidráulica e 

configuração do reator. 

3.7.2 Fatores que afetam a granulação aeróbia 

Pesquisas realizadas durante os últimos anos observaram a formação de 

biomassa granular empregando uma grande variedade de substratos como: glicose, 

acetato, etanol, peptona, fécula e fenol em águas sintéticas e também águas residuárias 

urbanas (ARROJO et al. 2004; BEUN et al. 1999; MORGENROTH et al. 1997; 

DANGCONG et al. 1999; SCHWARZENBECK et al. 2004a; SUN et al. 2006; TAY et 

al. 2002). Nesses estudos observou-se a influência do tipo de substrato empregado em 

relação com a estrutura e forma dos grânulos. 

Para Tay et al. (2001), as características do substrato não afetam diretamente a 

formação dos grânulos, mas têm um profundo impacto na estrutura física e na 

diversidade das espécies presentes nos mesmos. Como exemplo, pode-se citar os 

estudos de Tay et al. (2001) e Wang et al. (2004), os quais observaram que os grânulos 

cultivados com glicose apresentaram uma superfície filamentosa, enquanto que os 

grânulos cultivados com acetato apresentaram uma estrutura mais compacta e maior 

diâmetro. 

A densidade do biofilme formado depende da velocidade de crescimento dos 

micro-organismos presentes na estrutura do grânulo. Quanto mais alta for a velocidade 

de crescimento, menos densos serão os agregados formados (VILLASEÑOR et al. 

2000; MOSQUERA-CORRAL et al. 2003; DE KREUK e VAN LOOSDRECHT, 

2004). Na operação com grânulos aeróbios se observou que os substratos com maior 

presença de carboidratos favorecem o crescimento descontrolado de bactérias 

filamentosas (SCHWARZENBECK e WILDERER 2005; WANG et al. 2005), 

enquanto os grânulos formados com uma alimentação de acetato apresentam uma 

estrutura mais compacta sem a presença de bactérias filamentosas.  

Segundo Ni e Yu (2008), os micro-organismos dos grânulos aeróbios têm a 

capacidade de utilizar a matéria orgânica da água residuária e armazená-la rapidamente 

como material de reserva no interior das células, para que possa consumi-la, 
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posteriormente, durante a fase na qual o substrato esteja ausente (fase de fome). Essa 

situação de abundância e escassez de substrato é bastante comum de ocorrer durante o 

ciclo operacional dos RBS. 

Durante a fase de aeração (fase de reação), em um reator com alimentação na 

forma de pulso (alimentação instantânea), se distinguem dois períodos distintos: um no 

qual há substrato presente e outro com ausência de substrato. Dependendo da duração 

de cada fase, pode-se obter diferentes tipos de aglomerações microbianas (Figura 3.10 e 

Figura 3.11). Quando a fase de saciedade é curta (Figura 3.10), seguida de um longo 

período sem substrato, Morales (2009) observou a formação de grânulos bem formados, 

sem a presença de bactérias filamentosas. Em contrapartida, quando a fase de fome é 

prolongada, grânulos instáveis repletos de filamentos foram observados (MORALES, 

2009). 

Acúmulo de compostos no interior da célula (como exemplo, poli-

hidroxibutiratos) durante a fase em que a matéria orgânica está disponível foram 

estudados por Beun et al. (2002). Nas condições de operação de um reator em batelada 

sequencial, alguns micro-organismos heterotróficos são capazes de armazenar os 

substratos no interior das células, geralmente na forma de glicogênio, lipídios e 

polihidroxialcanos (PHA). O polihidroxibutirato (PHB) é o polímero de armazenamento 

predominante formado (BEUN et al., 2002). Esse substrato armazenado 

intracelularmente é utilizado pelas bactérias como fonte de carbono durante o período 

de ausência de substrato externo. 

Granulação com biomassa nitrificante empregando uma fonte de carbono 

inorgânica também foi reportada por Belmonte et al. 2009 e Tsuneda et al. 2003. A 

biomassa nitrificante se caracteriza por sua baixa velocidade de crescimento e baixa 

taxa de atividade. A melhora na retenção da biomassa mediante a granulação se traduz 

em um aumento da concentração de organismos nitrificantes no reator, acarretando em 

significativa melhora no processo de nitrificação. 

A carga orgânica é um importante parâmetro operacional que pode afetar o 

processo de granulação por meio da seleção e enriquecimento de diferentes espécies de 

bactérias e influenciar o tamanho, a sedimentação e a atividade microbiana dos grânulos 

(TAY et al., 2004; TAY e YAN, 1996).  

Os grânulos aeróbios podem ser formados em uma ampla faixa de carga 

orgânica (entre 2,5 a 15 kgDQO/m
3
/d) (LIU et al., 2005).  Entretanto, Tay et al. (2004) 
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demonstraram que é difícil formar grânulos quando a carga orgânica é menor do que 2,0 

kgDQO·m
-3·

d
-1

. Segundo De Kreuk (2006), a utilização de cargas relativamente 

elevadas facilita o processo de granulação. 

 

a)                                                                  b) 

Figura 3.10: a) Representação da concentração de substrato (DQO) e oxigênio 

dissolvido (OD) durante a operação de um RBS granular, mostrando as fases com 

presença e ausência de substrato. b) Grânulos aeróbios formados com um curto período 

de presença de substrato. Fonte: Adaptado de Morales (2009). 

 

 

a)                                                                  b) 

Figura 3.11: a) Representação da concentração de substrato (DQO) e oxigênio 

dissolvido (OD) durante a operação do RBS, mostrando as fases com presença e 

ausência de substrato. b) Grânulos aeróbios formados com um longo período de 

presença de substrato. Fonte: Adaptado de Morales (2009). 

 

No caso dos RBS, a carga orgânica depende tanto da concentração de substrato 

afluente como da carga hidráulica, sendo esta última governada pelo percentual de troca 

volumétrica (volume de enchimento/volume do reator) e pela duração do ciclo. Assim, 
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se um esgoto com baixa concentração de matéria orgânica é usado como substrato e 

uma carga hidráulica usual é empregada, a carga orgânica resultante não será 

suficientemente elevada para o processo de granulação. Por outro lado, um aumento da 

carga orgânica devido ao aumento da carga hidráulica irá compensar a baixa 

concentração do substrato, favorecendo o processo de granulação. Desta forma, para 

manter uma carga orgânica adequada para a formação dos grânulos quando o sistema 

for alimentado com afluente de baixa concentração, como no caso do esgoto doméstico, 

é necessário ter uma carga hidráulica elevada. Isso pode ser alcançado aplicando-se 

elevados percentuais de troca volumétrica (entre 50 e 75%) e ciclos de curta duração 

(em torno de 3 h) (NI et al., 2009). Contudo, Tay et al. (2004) e Liu  et al. (2007c), 

reportaram que cargas muito elevadas (acima de 8 kgDQO·m
-3

·d
-1

) causaram a 

desintegração dos grânulos. De acordo com Tay et al. (2004), o tamanho dos grânulos 

geralmente aumenta com o aumento da carga aplicada, o que pode levar a uma 

diminuição na densidade e a um aumento da porosidade dos grânulos, provocando a 

instabilidade do sistema. Para Zheng et al. (2006), a possiblidade de ocorrer 

instabilidade dos grânulos aumenta com o aumento da carga orgânica. 

A forma pela qual a alimentação é estabelecida no reator é uma condição muito 

importante para alcançar a granulação aeróbia. Assim, a alimentação deve ser realizada 

em um tempo curto, a fim de permitir a existência da fase de degradação. Ela ocorre no 

início do período de aeração, devido à máxima concentração de substrato que se 

estabelece no reator após a alimentação. O substrato é então consumido até um valor 

mínimo, onde o mesmo não se encontra mais disponível no meio (FIGUEROA et al., 

2009; TAY et al., 2001; KREUK e VAN LOOSDRECHT, 2004). Deste modo, os 

micro-organismos são sujeitos a períodos de alternância de concentração de substrato. 

Segundo Tay et al. (2001), sob condições de baixa concentração de substrato, as 

bactérias se tornam mais hidrofóbicas, o que facilita a agregação e adesão microbiana. 

A duração do ciclo representa a frequência com que o conteúdo do reator é 

retirado do mesmo por meio da fase de retirada do efluente tratado, e está relacionada 

com o tempo de retenção hidráulica (TRH) (WANG e LIU, 2008).  Wang et al. (2005), 

estudando o efeito da duração do ciclo nas características dos grânulos aeróbios, 

constataram que ciclos de 3 h de duração conduzem a um processo de granulação mais 

rápido, enquanto que, em ciclos de 12 h, a formação dos grânulos é mais lenta. De 

acordo com esses autores, em ciclos de 3 h, os micro-organismos estão frequentemente 
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sujeitos à fase de degradação, na qual as bactérias sintetizam novas células em uma alta 

velocidade de crescimento. Nesse caso, há um rápido aumento da biomassa, resultando 

em grânulos com maiores diâmetros. Por outro lado, em ciclos de 12 h, os micro-

organismos passam por longos períodos de falta de alimento, nos quais a velocidade de 

crescimento específico é lenta, o que, por sua vez, resulta em grânulos com diâmetros 

pequenos. 

A hidrodinâmica é um fator crucial nos sistemas de grânulos aeróbios, uma vez 

que favorece a transferência de massa e as propriedades físicas da biomassa. Dessa 

forma, a estrutura dos grânulos é fortemente influenciada pela força de cisalhamento 

hidrodinâmico presente no reator (FIGUEROA et al., 2009). Essa força de cisalhamento 

é geralmente descrita em termos de velocidade superficial ascensional do ar, isto é, a 

taxa de aeração aplicada sobre a área superficial do reator. Elevadas forças de 

cisalhamento favorecem a formação de grânulos mais fortes, compactos, densos e 

arredondados (TAY et al., 2004), além de fornecer ao sistema oxigênio suficiente para 

conter o crescimento filamentoso (ADAV et al., 2008). De acordo com Tay et al. 

(2001), isso acontece pelo fato de que a força de cisalhamento hidrodinâmico favorece a 

produção de substâncias poliméricas extracelulares, as quais, segundo Figueroa et al., 

(2009), são mediadores da coesão e adesão das células, tendo um importante papel na 

manutenção da integridade estrutural das mesmas. Outra função importante das forças 

de cisalhamento é prover um balanço entre o desprendimento e o crescimento da 

biomassa, a fim de manter a estabilidades dos grânulos (LIU e TAY, 2006). 

O tempo de sedimentação é um importante parâmetro operacional, pois 

desempenha um papel fundamental na seleção da comunidade microbiológica (LIU e 

TAY, 2004). Essa seleção tem sido identificada como o principal mecanismo que 

favorece a formação e o acúmulo de grânulos no reator (HUBNER, 2008). De acordo 

com Qin e Liu (2008), os grânulos aeróbios podem ser cultivados com sucesso e se 

tornarem dominantes somente se o reator for operado com curtos tempos de 

sedimentação. Esta é uma estratégia eficiente para limitar a presença de organismos 

formadores de flocos, uma vez que os grânulos, por serem mais densos, requerem um 

menor tempo de sedimentação do que os flocos (FIGUEROA et al., 2009). Assim, 

ocorrerá uma seleção entre a biomassa que apresenta boa sedimentabilidade (grânulos) e 

a biomassa que sedimenta mal (filamentos e flocos) (BEUN et al., 2002). As partículas 

que sedimentam rápido ficarão retidas no reator, e as que não sedimentam 
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suficientemente rápido, serão arrastadas do reator, saindo com o efluente (FIGUEROA 

et al., 2009; LIU e TAY, 2004). As partículas com boa sedimentabilidade retidas no 

RBS vão assegurar uma granulação rápida e eficiente. A maioria dos estudos adota 

tempos de sedimentação na faixa de 2 a 20 min (QIN e LIU, 2008). Contudo, Qin et al. 

(2004) consideram que os grânulos aeróbios só podem se formar quando o tempo de 

sedimentação for menor ou igual a 15 min. Segundo Ni et al. (2008), empregando-se 

tempos de sedimentação longos, os flocos que não sedimentam bem podem não ser 

removidos de forma eficaz, podendo, por sua vez, competir com os flocos formadores 

de grânulos pelos nutrientes disponíveis. Como resultado, a granulação aeróbia não 

pode ser alcançada em um RBS operado com elevados tempos de sedimentação. 

A combinação de um curto tempo de sedimentação e de uma curta duração de 

ciclo gera uma forte pressão de seleção hidráulica, facilitando o processo de formação 

dos grânulos aeróbios. Ademais, o tempo de sedimentação é o parâmetro mais 

importante para manter a estabilidade do lodo granular (LIU et al., 2010). 

Na maioria dos estudos relatados, a formação dos grânulos ocorreu em RBS do 

tipo coluna de bolhas com fluxo de ar ascendente. Segundo Liu e Tay (2004), nesse tipo 

de reator, a ascensão do ar ou do líquido na coluna cria um fluxo circular relativamente 

homogêneo e vórtices localizados ao longo do eixo do reator. Desta forma, os agregados 

estão sujeitos a um constante atrito hidráulico, forçando-os a se adaptarem à forma 

granular, que apresenta mínima energia livre de superfície. Esses autores afirmam ainda 

que para assegurar essa trajetória de fluxo e promover um atrito hidráulico eficaz, 

devem-se utilizar reatores que apresentam uma alta razão entre altura e diâmetro (razão 

A/D). A utilização de reatores com uma alta razão A/D gera uma redução da área 

superficial ocupada pelo reator e favorece a seleção dos grânulos por meio da diferença 

na velocidade de sedimentação, como exposto anteriormente. 

3.7.3 Estudos específicos acerca da formação e estabilidade dos grânulos aeróbios 

Recentemente, vários grupos mostraram a formação do lodo granular aeróbio. 

Como citado anteriormente, as principais características dessa tecnologia é a excelente 

sedimentação e a construção de plantas de tratamento que privilegiem instalações 

compactas. Na maioria das vezes, os estudos mostraram a necessidade de altas 

concentrações de oxigênio para obtenção de granulação estável. No entanto, para 



47 

 

assegurar boas eficiências de desnitrificação, baixas concentrações de oxigênio são 

requeridas (ZHANG et al,, 2015).  

A baixa estabilidade dos grânulos aeróbios, em muitos casos, é o que limita sua 

utilização na prática. Para melhorar a estabilidade dos grânulos, a seleção de bactérias 

de crescimento lento, tais como bactérias nitrificantes e removedoras de fósforo tem 

sido proposta (LIU et al., 2004). No entanto, este método está intimamente relacionado 

com as características do efluente, que deve conter altas concentrações de nitrogênio e 

fósforo para que haja o crescimento em larga escala destas bactérias de crescimento 

lento.  O uso de agentes quelantes sintéticos, como o ácido nitrilotriacético – NTA 

aumenta a granulação microbiana aeróbia. A presença de compostos de degradação 

lenta torna o crescimento bacteriano mais lento. Então, uma fonte de carbono 

relativamente difícil de degradar (agente quelante), poderia promover uma melhor 

granulação do lodo aeróbio devido a seleção de bactérias de crescimento lento, 

resultando na formação de grânulos estáveis (YARLAGADDA et al., 2008). A 

estabilidade dos grânulos aeróbios também determina a viabilidade de utilização destes 

sistemas a longo prazo (LIU et al., 2004). Mc Swain et al. (2005) mostraram que 

algumas substâncias poliméricas extracelulares (EPS) possuem um importante papel na 

estabilidade dos grânulos aeróbios. Devido a uma série de condições estressantes de 

inoculação, a produção e distribuição dos EPS nos grânulos aeróbios são bastante 

diferentes dos flocos biológicos convencionais (Mc SWAIN et al., 2005). 

A partir de pesquisas anteriores sobre a morfologia do biofilme, ficou 

evidenciado que os organismos de crescimento lento influenciam positivamente na 

densidade dos grânulos (KREUK E VAN LOOSDRECHT, 2004).  

De Kreuk e van Loosdrecht (2004) observaram que para diminuir a taxa de 

crescimento dos organismos que utilizam substratos facilmente degradáveis (por 

exemplo, acetato), esses devem ser lentamente convertidos em polímeros de 

armazenamento (por exemplo, PHA). Bactérias removedoras de fosfato executam esta 

conversão de forma mais eficiente. O trabalho mostrou que a seleção dessas bactérias de 

fato levou à uma biomassa granular estável, mesmo em baixas concentrações de 

oxigênio.  

Zheng et al. (2006) observaram que grânulos maduros cresceram continuamente 

e perderam gradualmente a estabilidade devido ao crescimento de filamentos. Ficou 

evidenciado que a perda de estabilidade também esteve relacionada ao fato dos grânulos 
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terem atingido grande porte. De Kreuk et al. (2005b) relatou que a respiração endógena 

tende a desestabilizar a o interior dos grânulos grandes, resultando no colapso e 

formação de pequenos fragmentos.  

ADAV et al. (2008) evidenciaram que os esforços excessivos dos grânulos 

implicariam na perda da capacidade de auto-agregação e na produtividade de 

substâncias poliméricas extracelulares (EPS). Li et al. (2006) indicaram que a produção 

de EPS deve ser controlada a um valor razoável para manter a estrutura dos grânulos 

aeróbios, e longos períodos sem substrato foram desfavoráveis à manutenção da 

estabilidade a longo prazo dos grânulos aeróbios. ADAV et al. (2008) comentou que a 

desintegração dos grânulos é causada hidrólise do β-polissacarídeos. 

Lemaire et al. (2008) observaram que o entupimento dos poros e canais dos 

grânulos dificultam o transporte de nutrientes para os micro-organismos que colonizam 

o seu interior, levando os grânulos a se desintegrarem.  

Wang et al. (2008) observaram a quebra do grânulo quando o modo de operação 

é alterado de SBR (Reator em batelada sequencial) para MBR (biorreatores com 

membrana), mudança essa que acarretou na alteração da tensão de cisalhamento.  

O diâmetro dos grânulos influencia significativamente a estabilidade dos 

grânulos aeróbios (LI et al., 2011). Em comparação com pequenos grânulos, a 

transferência de massa por difusão em grânulos maiores é limitada, o que estimula a 

formação de grandes núcleos anaeróbios e consequentemente aumenta a atividade de 

micro-organismos anaeróbios. A atividade celular interna passa a utilizar o EPS para 

sobreviver, o que pode enfraquecer a estrutura granular (WANG et al., 2005). 

O gás gerado por meio de processos biológicos dentro do grânulo pode 

promover a sua desintegração (TAY et al., 2002). Além disso, a ruptura e desgaste do 

grânulo limitam o crescimento. Portanto, grânulos de grande dimensão podem ter sua 

estabilidade ameaçada a longo prazo (ZHENG et al. 2006; ZHANG e ZHANG, 2013); 

TOH et al., 2013). Além disso, o diâmetro influencia no desempenho do sistema no que 

se refere à remoção dos poluentes, uma vez que propicia o estabelecimento de diferentes 

regiões (aeróbias e/ou anóxicas/anaeróbias). Assim, mantendo-se o diâmetro dos 

grânulos em baixos valores é uma estratégia desejada para manter a estabilidade e o 

desempenho de tratamento dos grânulos aeróbios (LOCHMATTER et al., 2013 e 

ZHANG et al., 2011). 
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Zhang et al. (2015) também observaram que o diâmetro é o fator chave que 

influencia na estabilidade dos grânulos. No estudo realizado por esses autores, foi 

utilizou um efluente de baixa concentração de matéria orgânica (DQO, 200 ± 40 mg/L), 

baixa tensão de cisalhamento hidrodinâmico (velocidade superficial do gás de 0,55 cm/s 

e agitação de 180 rpm), diferentes modos de descarte de efluente, em RBS, com 

alternância de fases anaeróbio/aeróbio/anóxico. Esse processo operacional foi utilizado 

para limitar o diâmetro dos grânulos aeróbios. O processo de granulação foi concluído 

após 40 dias. Os grânulos maturados com pequeno diâmetro (DP = 0,9 mm) 

mantiveram-se estáveis, sem desagregação durante o período do experimento (220 dias).  

Embora muitos estudos tenham focado na formação de lodo granular em 

diferentes condições operacionais, existem alguns pontos a serem discutidos com 

relação ao papel do inóculo na formação do grânulo e sua estabilidade durante o 

processo de granulação. Portanto, faz-se necessário um estudo mais aprofundado com 

relação a comunidade microbiana responsável pela formação de grânulos estáveis e 

consequentemente a sua importância na remoção simultânea de nutrientes.  

3.7.4 Remoção de matéria carbonácea e nutrientes em reatores de lodo granular: 

mecanismo e aplicação 

Devido ao seu tamanho, no interior dos grânulos aeróbios existe um gradiente de 

oxigênio dissolvido (OD) que propicia zonas com diferentes condições de oxirredução 

(redox). A zona mais externa é mantida em condições aeróbias, seguida por uma zona 

anóxica e uma zona anaeróbia (Figura 3.12). Esta configuração ocasionada pela difusão 

do oxigênio permite o crescimento de diferentes bactérias nessas zonas, o que corrobora 

para a ocorrência da remoção combinada de matéria orgânica carbonácea, nitrogênio e 

fósforo. 

Os micro-organismos que realizam a oxidação da matéria orgânica localizam-se 

na parte mais externa dos grânulos. Na camada mais profunda, mas ainda aeróbia, se 

encontram as bactérias nitrificantes e no interior dos grânulos, onde não há a penetração 

do oxigênio ou a concentração desse é muito baixa, estariam as bactérias 

desnitrificantes. A distribuição da biomassa autotrófica é influenciada pela concentração 

de OD dentro do reator, sendo que a localização da biomassa influencia na remoção de 

nitrogênio. Para que ocorra o processo de desnitrificação, é necessária a ausência de 

oxigênio, presença de NO3
-
 e a disponibilidade de matéria orgânica (DQO). A ausência 
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de oxigênio é obtida diminuindo-se a concentração de OD no reator a um nível em que 

seja permitida a ocorrência da nitrificação nas camadas mais externas dos grânulos. 

Desta forma, o OD é consumido pelo processo de nitrificação nessa região mais 

superficial, permitindo que a desnitrificação ocorra na região central dos mesmos. Já a 

disponibilidade de matéria orgânica é alcançada por meio da alimentação descontínua 

do reator (BEUN et al., 2001).  

 

 
Figura 3.12: Combinação de processos no interior dos grânulos. Fonte: Adaptado de 

Campos et al. (2009). 

 

Em reatores de grânulos aeróbios onde a alimentação ocorre de maneira 

descontínua (intermitente), a matéria orgânica é suprida apenas no início do ciclo 

operacional, e a alta concentração do substrato no meio líquido faz com que esse 

penetre em direção ao interior dos grânulos aeróbios. A matéria orgânica consegue uma 

penetração maior do que oxigênio nessa fase com abundância de substrato. Nesse 

período, o oxigênio é rapidamente consumido pelo metabolismo aeróbio nos processos 

de crescimento, armazenamento de substrato e nitrificação, notadamente nas camadas 

mais externas dos grânulos. O armazenamento de matéria orgânica como 

polihidroxibutirato (PHB) e o crescimento ocorrem aerobicamente no exterior dos 

grânulos ou por via anóxica no interior dos agregados microbianos. Durante o período 

sem substrato externo disponível, ocorre o crescimento utilizando o PHB armazenado 

previamente. O nitrato produzido durante a nitrificação pode ser simultaneamente 
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desnitrificado dentro do grânulo utilizando o PHB armazenado intracelularmente como 

doador de elétrons (BEUN et al., 2001). 

Quando no processo de formação do lodo granular aeróbio, o inóculo é 

submetido a condições anaeróbias-aeróbias alternadas, isso irá proporcionar a seleção 

dos agentes microbianos, alguns deles responsáveis pela remoção simultânea dos 

nutrientes. Esses organismos são os acumuladores de polifosfato (PAO) e os 

acumuladores de glicogênio (GAO) (ZENG et al., 2002). Entretanto, o processo de 

formação de lodo granular aeróbio combinado com remoção biológica de nitrogênio 

(nitrificação e desnitrificação) pode encontrar alguns problemas, uma vez que a 

quantidade de matéria orgânica constitui em um fator limitante para a remoção de 

fósforo e para a desnitrificação. 

A presença de organismos responsáveis tanto pela desnitrificação quanto pelo 

consumo de fósforo em condições anóxicas, pode superar o problema de limitação de 

material orgânico (VAN LOOSDRECHT et al., 1998). Essas bactérias, designadas por 

organismos acumuladores de polifosfato desnitrificantes (DPAO), possuem 

características metabólicas similares àquelas apresentadas pelos PAO. A distinção está 

na capacidade dos DPAO em utilizar o nitrato e/ou nitrito (produzidos pela nitrificação 

em condições aeróbias) ao invés de oxigênio como aceptor de elétrons para remover de 

forma simultânea nitrogênio e fósforo da água residuária. Segundo FLOWERS et al., 

(2009) esses organismos não requerem a adição externa de carbono, porque eles 

utilizam os polímeros armazenados intracelularmente (em condições anaeróbias) como 

doador de elétrons para a desnitrificação. Além do uso eficiente da matéria orgânica 

afluente, o nitrito ou nitrato é utilizado como aceptor de elétrons (ao invés do oxigênio), 

diminuindo o requerimento de aeração, o que reflete na redução dos custos 

operacionais. 

A Figura 3.13 apresenta um mecanismo simplificado das principais conversões 

ocorrendo em paralelo na estrutura do lodo granular aeróbio cultivado em RBS sob o 

regime anaeróbio/aeróbio. A ocorrência simultânea dos processos de nitrificação, 

desnitrificação e remoção de fósforo durante a fase aeróbia dificulta a identificação de 

rotas específicas de conversão. Durante o regime de alimentação anaeróbio, não há 

estratificação do biofilme e todo o grânulo é mantido em condições anaeróbias.  

Em uma pesquisa desenvolvida na Itália para tratamento de esgoto sanitário, 

utilizou-se um reator de 2 m
3
 de volume, operado em bateladas sequenciais com 
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grânulos aeróbios, cujos ciclos de operação apresentaram duração de 4 - 12 h. Foram 

reportadas eficiências de remoção de 80 - 90 % para matéria orgânica, sólidos suspensos 

totais e amônia (DIIACONI et al. 2008). 

Mosquera-Corral et al. (2005) avaliaram o desempenho de um RBS com 

grânulos aeróbios para tratamento de esgoto sanitário, adicionando diferentes 

concentrações de carga orgânica e nitrogênio, para verificar a eficiência de remoção de 

nitrogênio. Os autores reportaram remoções máximas de 90% de matéria orgânica e 

55% de nitrogênio. 

Com objetivo de remover clorofenóis de efluentes advindos de atividades 

industriais e agrícolas, Carucci et al. (2008), trabalharam com reatores granulares e 

verificaram que o uso desta tecnologia foi uma alternativa viável para remoção destes 

compostos. Hübner (2008), trabalhando com RBS para tratamento de águas residuais da 

suinocultura, obteve uma eficiência de remoção de nitrogênio amoniacal de 88 % aos 16 

dias de operação. 

 

Figura 3.13: Esquema das principais conversões ocorrendo em paralelo na estrutura dos 

grânulos aeróbios. AOB: bactérias oxidadoras de amônio; NOB: bactérias oxidadoras de 

nitrito; PAO: organismos acumuladores de polifosfato; DPAO: organismos 

acumuladores de polifosfato desnitrificantes; GAO: organismos acumuladores de 

glicogênio; DQO: demanda química de oxigênio; PP: polifosfato. Os organismos 

desnitrificantes são exemplificados pelos DPAO e organismos acumuladores de 

glicogênio desnitrificantes (DGAO). Fonte: Adaptado de Bassin (2012). 

 

Figueroa et al. (2008) utilizaram um RBS com grânulos aeróbios para tratar 

efluentes de indústria pesqueira, caracterizados pela elevada concentração em sais (> 30 
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g NaCl/L). Foram aplicadas cargas superiores a 1,72 kg DQO/m
3
/dia com eficiência de 

remoção entre 90 - 95%. O nitrogênio amoniacal foi removido via 

nitrificação/desnitrificação em valores acima de 40 % para cargas aplicadas de 0,18 kg 

N/m
3
/dia. A presença de sais no efluente bruto não causou efeito negativo na operação 

do reator durante a formação dos grânulos. 

De acordo com os primeiros resultados apresentados por diferentes 

pesquisadores (IVANOV et al. 2005; TSUNEDA et al. 2005, ETTERER E 

WILDERER, 2001; BEUN et al. 2000; MOSQUERA CORRAL et al. 2005a; LI et al. 

2006), o reator em bateladas sequenciais com grânulos aeróbios é uma boa alternativa 

para o tratamento de esgotos domésticos, contribuindo para a conservação das águas nos 

meios urbanos, principalmente na remoção dos nutrientes. 

Com base nos resultados apresentados por diversos autores, verifica-se que a 

utilização de RBS com biomassa granular tem sido uma boa alternativa para a remoção 

simultânea de DQO, nitrogênio e fósforo de diferentes tipos de águas residuárias 

(SCHWARZENBECK et al., 2005; DE KREU et al., 2005b; WANG et al., 2009; 

JUNGLES et al., 2011; COMA et al., 2011).  

Segundo Barr et al. (2010), Gonzalez-Gil e Holliger, (2011) e Franca et al., 

(2015), o lodo granular aeróbio provou ser um processo eficiente para remover matéria 

orgânica e nutrientes em diversas águas residuais em escala laboratorial. 

Weissbrodt et al. (2013), Bassin et al., (2011) e Gonzalez-Gil e Holliger (2011) 

relatam que os fatores como temperatura, pH, concentração de sal, carga orgânica, 

composição do efluente, formação de consórcios microbianos unidos com os ciclos dos 

reatores bateladas sequências e uma estratégia de aeração, afetam a remoção biológica 

do fósforo. 

Pronk et al. (2015) verificaram que para uma formação estável de grânulos 

aeróbios utilizando acetato, deve ocorrer a produção de polímeros de armazenamento 

sob condições de alimentação anaeróbia. Isso evita o consumo de DQO em meio 

aeróbio, resultando, consequentemente, na formação de grânulos estáveis. Os autores 

observaram que os grânulos instáveis podem surgir quando os substratos não são 

convertidos anaerobicamente em polímeros de armazenamento. No entanto, quando a 

DQO biodegradável é absorvida nos grânulos e/ou quando o substrato é convertido por 

bactérias de crescimento lento no período aeróbio, pode ocorrer granulação estável. 
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Henriet et al. (2016) estudaram a remoção de fósforo em reatores batelada 

sequenciais com lodo granular aeróbio, por meio de uma seleção de grânulos que 

proporcionaram uma maior remoção de fosfato. Foram avaliadas duas estratégias de 

remoção de biomassa, a primeira foi aplicada uma alta pressão seletiva (tempo de 

sedimentação curto), enquanto a segunda foi um aumento do tempo de sedimentação 

combinado com o eriquecimento da biomassa com micro-organismos acumuladores de 

polifosfato (PAO). A primeira estratégia resultou numa redução da eficiência de 

remoção de P, ao contrário da segunda, na qual se atingiu uma remoção de mais de 90% 

de P.  

Apesar de todos os estudos supracitados, pesquisas focando na 

formação/estabilização de grânulos e remoção simultânea de DQO, N e P a partir de 

sistema de lodo ativado sem remoção de nutrientes e em condições de clima tropical são 

escassas (WINKLER et al., 2011a).   
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4- MATERIAIS E MÉTODOS 

4.1 Sistema experimental 

O sistema experimental foi instalado no Laboratório de Poluição das Águas 

(LABPOL), no Programa de Engenharia Química da COPPE, Universidade Federal do 

Rio de Janeiro (UFRJ). Foi composto por tanques de armazenamento da alimentação do 

reator (A, B e C), reator de escala laboratorial, compressor de ar, medidor de vazão de 

ar (rotâmetro), sistema de automação para permitir a operação em bateladas sequenciais 

e bombas peristálticas para alimentar e esvaziar o reator. A configuração geral do 

sistema pode ser vista na Figura 4.1. O Reator em Bateladas Sequenciais de Grânulos 

Aeróbios (RBSG) foi confeccionado em acrílico transparente em formato de coluna de 

bolhas (Figura 4.2), apresentando as seguintes dimensões: 2,1 m de altura e 0,06 m de 

diâmetro interno. O volume útil do reator foi de 1,5 L. 

O efluente sintético alimentado ao sistema foi dividido nos tanques de 

armazenamento A (Tabela 4.1), B (Tabela 4.2) e C (água). O meio A representou a 

fonte de carbono, enquanto o meio B forneceu a fonte de nitrogênio e fósforo. Em cada 

ciclo, 150 mL do meio A e do meio B foram misturados com 1200 mL de água 

(recipiente C) de modo a fornecer um afluente com DQO, nitrogênio amoniacal e 

fósforo de aproximadamente 400 mg/L, 50 mg/L e 20 mg/L, respectivamente. Tal 

composição é similar à utilizada por Bassin (2012), e procura simular as concentrações 

presentes em um esgoto sanitário típico (METCALF e EDDY, 1991). Uma solução de 

micronutrientes (Tabela 4.3) também foi adicionada ao meio sintético na proporção de 5 

ml/L de meio para cada litro preparado. 

Tendo em vista que a cada ciclo são alimentados e retirados 0,95 L de líquido e 

o reator apresenta volume útil de 1,5 L, o volume que permanece no interior do sistema 

é de 0,55 L. Desse modo, o percentual de troca de volume do RBS é de 63%, e o TRH 

do sistema é de aproximadamente 4,8 h. Levando em conta as concentrações de matéria 

orgânica, nitrogênio amoniacal e fósforo e as características do reator, tem-se que a 

carga orgânica, nitrogenada e de fósforo aplicada ao sistema é de 2 kgDQO/(m
3
.d), 0,25 

kgNH4
+
/N/(m

3
.d) e 0,1 kgPO4

3-
P/(m

3
.d). 
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Tabela 4.1: Composição da solução A. 

Componentes Concentração 

(mg/L) 

NaAc3H2O 4385 

MgSO47H2O 445 

KCl 175 

CaCl2 364 

 

Tabela 4.2: Composição da solução B. 

Componentes Concentração 

(mg/L) 

NH4Cl 900,7 

K2PO4 368 

KH2PO4 143,5 

 

Tabela 4.3: Composição da solução de micronutrientes suplementada ao efluente 

sintético. 

Componentes Concentração 

(mg/L) 

EDTA 50000 

(NH4)6Mo7O24 1036 

ZnSO4 3220 

CaCl2 12354 

CoCL2 5540 

CuSO4 1004 

FeSO4 2728 

 

A aeração foi feita por meio de um compressor que enviava o ar comprimido 

para o interior do reator por meio de um difusor poroso, instalado na parte inferior do 

reator. A linha de ar comprimido também foi composta por filtros, válvulas reguladoras 

de pressão e rotâmetro para medição da vazão. O funcionamento desses equipamentos 

foi controlado por meio de um controlador lógico programável (CLP), que permitiu 

controlar a duração de cada fase (enchimento, aeração, sedimentação e retirada do 
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efluente tratado) do ciclo operacional do reator, o acionamento e desligamento das 

bombas e válvulas de entrada/saída de líquido e do compressor de ar. 

 

 
Figura 4.1: Ilustração do sistema experimental. 

 

 
Figura 4.2: Sistema experimental composto pelo reator em bateladas sequenciais de 

grânulos aeróbios (RBSG) durante o período de partida para seleção de grânulos. 
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4.2 Inoculação do reator e estratégias operacionais 

O reator foi inoculado com lodo ativado proveniente de uma Estação de 

tratamento de esgotos da cidade do Rio de Janeiro (Alegria, CEDAE). Foi adicionado 1 

L de lodo de inóculo no reator, e, em seguida, iniciou-se a operação do reator. 

A operação do reator foi dividida em duas fases: I e II. Na fase I, o processo de 

seleção de grânulos aeróbios foi realizado logo após o reator ter sido inoculado com 

lodo ativado, sem prévia aclimatação do mesmo. Na fase II, a tentativa de formação de 

grânulos foi antecedida por uma fase de adaptação do inóculo, conforme será detalhado 

a seguir.  

A Figura 4.3 apresenta a duração de cada fase do SBR (isto é, alimentação, 

aeração, decantação e retirada de efluente) nas fases I (Figura 4.3a) e II (Figura 4.3b). O 

tempo de operação em cada condição do ciclo SBR durante os estágios de aclimatação e 

seleção também está indicado. O estágio de seleção de grânulos na fase I e II é 

representado pelos ciclos 1 a 4 (Figura 4.3a) e pelos ciclos 1 a 5 (Figura 4.3b), 

respectivamente. 

Durante a fase I (granulação aeróbia sem aclimatação prévia da biomassa), o 

tempo total de ciclo foi de 3 h, o qual foi inicialmente dividido em 60 min de 

enchimento, 95 min de aeração, 20 min de sedimentação e 5 min de retirada do efluente. 

Durante a fase de partida do reator (primeiros 28 dias de operação), o tempo de 

sedimentação foi gradualmente reduzido a cada 7 dias de 20 para 3 minutos no intuito 

de selecionar a biomassa de rápida sedimentação e promover a remoção de lodo 

floculento leve. O período de aeração foi consequentemente aumentado de 95 min para 

112 minutos para manter o tempo de duração total do ciclo constante (3h) (Figura 4.3a). 

Na Fase II, o RBSG também foi operado com uma fase adicional que antecede 

os regimes dos ciclos. Essa fase adicional se refere à aclimatação do lodo, no próprio 

reator, durante a qual o tempo total do ciclo foi de 3 h, sendo 60 min de enchimento, 

105 min de aeração, 40 min de sedimentação e 5 min de retirada do efluente. 

Logo, a fase de partida incluiu um período relativamente longo (40 dias) de 

adaptação durante os quais foram propiciadas condições para que a biomassa 

sedimentasse durante 40 minutos com o propósito de maximizar a retenção do lodo 

floculento presente no SBR e evitar o seu arraste (washout). Sob essas condições, a fase 

de aeração durou 75 min. O período de aclimatação do lodo foi encerrado quando um 
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estado pseudo-estacionário foi alcançando (isto é, conversões biológicas estáveis dentro 

do reator). Em seguida, o tempo de sedimentação foi gradualmente reduzido de 30 para 

3 min em cinco etapas. Por conseguinte, o tempo de aeração foi aumentado para manter 

a duração total do ciclo em 3 h (Figura 4.3b). 

 

 

(a) Fase I 

 
(b) Fase II 

 

Figura 4.3: Perfis do ciclo SBR em (a) Fase I e (b) Fase II.  

 

Durante a fase de seleção de grânulos, o tempo de retenção do sólidos (TRS) não 

foi controlado, sendo influenciado, portanto, pelo descarte natural de biomassa 

resultante da redução gradual no tempo de sedimentação. Uma vez que a granulação 

completa foi atingida nas duas estratégias operacionais (Fases I e II), o TRS foi 

controlado em cerca de 30 dias por meio de remoção manual de lodo do reator, como 
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descrito previamente (BASSIN et al., 2012b). A remoção de lodo se seu a cada dois 

dias, e o TRS foi determinado de acordo com WINKLER et al. (2011). 

4.3 Monitoramento do reator  

Durante ambas as Fases (I e II), o desempenho do reator em relação à remoção 

de matéria orgânica (DQO) e nutrientes (nitrogênio e fósforo) foi acompanhado por 

meio de determinações analíticas desses parâmetros, tal como apresentado a seguir. A 

biomassa foi igualmente caracterizada ao longo do tempo no intuito de permitir o 

entendimento do processo de granulação aeróbia sob diversas condições de operação. A 

Tabela 4.4 mostra a frequência de análises dos parâmetros analisados. 

 

Tabela 4.4: Frequência de análises dos parâmetros analisados. 

Parâmetros Frequência  

Nitrogênio Amoniacal, Nitrito, Nitrato, Fósforo, Demanda 

Química de Oxigênio, Oxigênio dissolvido, pH e T. 

1 a 3 vezes por 

semana 

Sólidos Suspensos Totais (SST), Sólidos Suspensos voláteis, 

Índice volumétrico de lodo (IVL), Densidade dos grânulos, 

Diâmetro médio das partículas e Velocidade de 

sedimentação. 

1 vez por semana 

Determinação de Polihidroxibutirato (PHB), Testes 

complementares à operação contínua do sistema RBS e 

Coleta de amostras para extração de DNA e Sequenciamento 

do gene. 

Eventualmente 
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4.4 Métodos analíticos  

4.4.1  Nitrogênio Amoniacal, fósforo e demanda química de oxigênio 

A concentração de nitrogênio amoniacal (amônio) foi determinada por meio do 

reagente de Nessler (APHA, 1992). A análise de fósforo total foi determinada pelo 

método espectrofotométrico do ácido molibdovanadofosfórico (APHA, 2005). A 

demanda química de oxigênio (DQO) foi analisada segundo o método colorimétrico 

5220 (APHA, 2005).  

4.4.2  Nitrito  

Para quantificação de nitrito (NO2
-
) nas amostras, foi empregado o kit analítico 

Nitriver 2 Nitrite Reagent, da Hach Company. Para tanto, foram adicionados em um 

tubo de ensaio 5 mL de amostra e um sachê do kit e em seguida, a mistura era agitada.  

Após 10 min, foi feita a leitura da absorbância em espectrofotômetro Hach, modelo 

DR/2000, a 585nm.  Por meio da construção de curva de calibração, a concentração era 

obtida.  

4.4.3 Nitrato 

Para a determinação do nitrato (NO3
-
) e foi empregado o kit analítico Nitraver 5 

Nitrate Reagent, da Hach Company. Para tanto, foram adicionados em um tubo de 

ensaio 5 mL de amostra e um sachê do kit, após 1 min a amostra era agitada. A leitura 

da absorbância em espectrofotômetro Hach, modelo DR/2000, era realizada depois de 

um período de 5 min a 500 nm. Com o auxílio de uma curva de calibração, a 

concentração era encontrada.  

4.4.4 Oxigênio dissolvido, pH e T 

O teor de oxigênio dissolvido (OD) foi medido utilizando um oxímetro da marca 

Inolab WTW, modelo oxi 7310. As medidas de pH foram realizadas por meio do 

método potenciométrico, com auxílio de um medidor de pH da Digimed DM-23, 

previamente calibrado com soluções padrão. A temperatura do meio reacional também 

foi determinada com o auxílio desse equipamento e expressa em graus Celsius (ºC). 
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4.5 Métodos de caracterização da biomassa 

4.5.1 Sólidos Suspensos Totais (SST) e Sólidos Suspensos voláteis (SSV) 

Os sólidos suspensos totais (SST) e voláteis (SSV) no interior do reator foram 

quantificados utilizando o método descrito por Bassin et al. (2012). Os sólidos 

suspensos totais (SST) e voláteis (SSV) do efluente foram determinados conforme 

metodologia descrita nas seções 2540D e 2540E, detalhados pela APHA (2005). Nesse 

método, o volume da amostra varia de acordo com a quantidade de sólidos suspensos 

presentes, podendo ficar em torno de 10 a 200 mL. Nesse trabalho, foi utilizado um 

volume de 100 mL. Primeiramente, cadinhos com membranas de fibra de vidro eram 

colocados em uma mufla Pyroteca 560°C por 1h e, subsequentemente, após resfriados à 

temperatura ambiente eram pesados (essa massa corresponde a quantidade de sólidos 

relativo a membrana apenas). Em seguida, as amostras eram filtradas em membranas e 

levadas à estufa Fabbe-Primar, modelo 219, para secar por um período de 12 h à 

temperatura de 105 °C. Após esse período de tempo, os cadinhos eram novamente 

pesados em uma balança analítica Ohaus, modelo As 200, obtendo-se assim o valor de 

SST. Posteriormente, procedeu-se à calcinação do material em mufla à temperatura de 

560 °C. Após a pesagem dos mesmos, determinou-se a concentração dos sólidos 

suspensos fixos (SSF). O valor de SSV foi obtido a partir da diferença entre SST e SSF.  

4.5.2 Índice volumétrico de lodo (IVL) 

Esse parâmetro indica o volume ocupado por unidade de massa (mL/gSST) de 

lodo ao decantar. Para a determinação do IVL30, deixou-se decantar em uma proveta de 

500 mL um volume de 100 mL de amostra, extraída do reator, durante 30 min, 

medindo-se o volume final ocupado pelos sólidos. Conhecida a concentração de 

biomassa na proveta e o volume da mesma, determinou-se o IVL pela relação entre o 

volume final ocupado pelo lodo (mL) e a quantidade de biomassa na proveta (g SSV). 

4.5.3 Densidade dos grânulos 

A massa específica de uma substância é definida como a massa por unidade de 

volume e expressa em kg/m
3
 no sistema internacional de unidades (MUNSON et al., 

1997). Um dos métodos para a determinação de densidade consiste na medida do peso 
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de um recipiente com volume conhecido, volume este calibrado com o peso da água 

pura no mesmo recipiente. Esse recipiente é normalmente um picnômetro de vidro, 

resistente e com baixo coeficiente de expansão térmica, geralmente com 25 mL ou 50 

mL de volume e precisão até a quarta casa decimal (CECCHI, 2003). A ABNT adota o 

processo do picnômetro para a determinação da massa específica das partículas menores 

que 4,8 mm, utilizando a Equação 4.1. 

 

       

       

         
 

 
Equação 4.1 

 

Onde ρa é a massa específica da amostra (kg/m
3
) a uma dada temperatura; ρH2O é 

a massa específica da água (kg/m
3
) na mesma temperatura; ma é a massa (kg) do 

picnômetro cheio da amostra; mH2O é a massa do picnômetro (kg) cheio de água e mV é 

a massa do picnômetro (kg) vazio (WINKLER et al., 2011). 

4.5.4 Diâmetro médio das partículas  

A determinação do diâmetro médio das partículas foi realizada pela técnica de 

granulometria por difração a laser, com o equipamento Mastersizer 2000 da marca 

Malvern Instruments AS. O aparelho utilizado possui capacidade de medição de 

partículas numa faixa de 0 a 2000 μm. 

4.5.5 Velocidade de sedimentação 

Dois métodos foram usados para determinar a velocidade de sedimentação: um 

realizado em proveta (método experimental) e o outro teórico baseado na lei de Stokes. 

No método experimental, levou-se em consideração o tempo que o grânulos do topo 

leva até a base do leito do lodo. A Equação 4.2 determina a velocidade de sedimentação 

de uma única partícula.  

 

   
 

 
 Equação 4.2 

 

Onde d é a distância percorrida pela partícula (m) e t é o tempo (s). 
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Para o cálculo segundo a lei de Stokes, levou-se em consideração valores médios 

de densidade e diâmetro. Quando o número de Reynolds da partícula era menor do que 

1, foi utilizada a lei de Stokes para calcular a velocidade de sedimentação (Equação 

4.3).  

 

   
 

  
 
     

  
 
  

 

  
 Equação 4.3 

 

Para partículas cujo número de Reynolds era superior a 1, a velocidade de 

sedimentação foi determinada por meio do cálculo do número de Arquimedes Equação 

4.4). 

 

   
 

  
 
     

  
   

 
 Equação 4.4 

 

E posteriormente foi definido o número ômega a partir do diagrama de Omega 

Arquimedes. A velocidade de sedimentação foi então calculada por meio da Equação 

4.5. 

 

  
  

    

            
 Equação 4.5 

 

Em que, g é a aceleração da gravidade, ρw é a massa específica da água, ρp  é a 

massa específica da partícula, vw é a viscosidade cinemática da água, dp é o diâmetro de 

partícula e Vs é a velocidade de sedimentação.  

4.5.6 Idade do lodo 

A idade do lodo ou tempo de retenção sólidos (TRS) foi calculado segundo a 

Equação 4.6.  

   
       

                
 Equação 4.6 
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Onde:    = Tempo de retenção celular (dias), Vr = volume do reator (m
3
), 

SSVr,ex = sólidos suspensos voláteis do reator ou do excesso (gSSV), Qes,SSV = taxa de 

SSV do efluente de saída (gSSVes m
3
dia

-1
) e Qex,SSV = taxa de SSV do lodo em excesso 

(gSSVexm
3
dia

-1
). 

4.5.7 Determinação de Polihidroxibutirato (PHB) 

Os polihidroxialcanoatos (PHA) são poliésteres lineares produzidos por diversos 

grupos de bactérias como reserva de carbono e energia, a partir de ácidos graxos, 

açúcares ou lipídeos. O polihidroxibutirato (PHB) é o mais conhecido dos PHA e é 

classificado como PHA um composto de cadeia curta (C3 – C5) (STEINBÜCHEL e 

FÜCHTENBUSCH, 1998).  

Para a determinação do PHB, foi necessário preparar padrões desse composto 

para gerar uma curva de calibração para o método. Para tal, pesou-se de 2 mg a 50 mg 

ao 0,1 mg de ácido polihidroxibutírico em tubos com tampa, de modo que os pontos 

ficassem espaçados. Para uma amostra com células, pesou-se 40 mg de célula liofilizada 

em tubo com tampa; ou com amostra líquida, deixou-se o tubo secando em estufa para 

retirada de água. Os tubos foram colocados em dessecador para esfriar ao abrigo de 

água. Foram então pesados até se obter massa constante. Preparou-se uma solução de 

padrão interno. Para isso, pesou-se 0,04 g a 0,1 mg de ácido benzoico. Dissolveu-se o 

ácido benzoico em n-propanol e transferiu-se o mesmo para um balão volumétrico de 10 

mL. Avolumou-se o balão até o traço de referência. Fez-se uma solução de n-propanol 

acidificado para que ocorresse a quebra do polímero. Para isso, misturou-se HCl e n-

propanol na proporção de 1:4 em quantidade suficiente para análise das amostras (2 mL 

para cada tubo). Adicionou-se 2 mL de n-propanol acidificado em cada tubo. 

Posteriormente, adicionou-se 2 mL de 1,2-dicloroetano, solvente responsável pela 

extração dos analitos para análise. Então, 100 μL do padrão interno foram adicionados. 

Vedaram-se os tubos com fita teflon para que não houvesse perdas por evaporação. 

Agitou-se cada tubo no vórtex e estes foram colocados em banho por 3 h a 100ºC para 

que ocorresse a reação. Agitações adicionais foram realizadas nos primeiros 30 min. 

Para que a água do banho não evaporasse totalmente, adicionou-se sazonalmente uma 

quantidade pequena de água, suficiente para que cobrisse os tubos e não alterasse a 

temperatura de forma brusca. Retiraram-se os tubos do banho após 3 h para 

resfriamento dos mesmos. Adicionou-se 4 mL de H2O Milli-Q e agitou-se cada tubo em 
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vórtex por 30 segundos. Transferiu-se a fase orgânica do fundo do tubo para um tubo 

Eppendorf. A fase orgânica era a inferior, devido à maior densidade do 1,2-dicloroetano 

(1,25 g/cm3). Centrifugaram-se esses tubos a 13.000 rpm, por 3 min, a 10ºC, para que 

ocorresse a separação de fases orgânica e aquosa (caso ainda apresentassem resíduo 

aquoso). Terminada esta etapa, coletou-se a fração orgânica com auxílio de seringa, 

filtrando o material extraído em membrana de PTFE com 0,22 μm de diâmetro de poro 

e 13 mm de diâmetro para um frasco de 2 mL. Esses padrões e amostras foram levados 

ao cromatógrafo para análise. 

A quantificação dos analitos se deu por meio interpolação dos dados obtidos, 

com a equação gerada pela curva padrão. Em cada cromatograma obtido, foi anotado a 

área do analito (P3HB) e a área de ácido benzóico (padrão interno), para obter a razão 

das áreas. O “y” da equação da curva de calibração foi substituído pela razão entre a 

área do analito de interesse e a área do padrão interno, para obter a massa da substância 

na amostra. 

4.5.8 Testes complementares à operação contínua do sistema RBS 

Alguns testes de ciclo foram realizados em condições normais de operação do 

reator. Os testes foram realizados durante o final de cada estágio da Fase II para efeito 

de comparação entre os resultados obtidos em cada condição. Amostras foram coletadas 

a cada 10 – 20 min durante a fase de aeração para determinação de fósforo total, 

amônio, nitrato, nitrito e DQO. 

4.5.9 Extração de DNA e sequenciamento do gene 

Para investigar a diversidade bacteriana no reator, foram coletadas 8 amostras ao 

longo das Fases I e II. A Tabela 4.5 mostra as amostras e os dias em que foram 

coletadas. 

O DNA genômico das amostras foi extraído usando o kit PowerSoil DNA 

Isolation (MoBio, Carlsbad, CA, EUA), seguindo as instruções do fabricante. Após isso, 

as amostras de DNA extraídas foram enviadas para sequenciamento do gene 16S rRNA 

na plataforma Illumina MiSeq no Laboratório Nacional de Argonne (Argonne National 

Laboratory) (EUA). 

Os dados de sequências foram processados usando o "RDP pipeline" (Ribosomal 

Database Project v.11). Os barcodes foram removidos e as sequências menores do que 
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150 pb e as quimeras foram removidas da análise. Os contigs foram montados e o 

arquivo de Unidades Taxonômicas Operacionais (UTOs) foi gerado. As UTOs foram 

definidas levando em consideração o critério de 3% de divergência. Uma sequência 

representativa de cada OTU foi classificada taxonomicamente usando classificador 

RDP. 

 

Tabela 4.5: Amostras coletadas ao longo das Fases I e II para a análise de diversidade 

microbiana. 

Fase I Fase II 

Dias de 

coleta 

Amostra Dias de 

coleta 

Amostra 

0 Inóculo (IN_I) 0 Inóculo (IN_II) 

40  Grânulo formado (GR_I) 80 Grânulo formado (FG_II) 

160 Grânulo instável (UG_I) 120 Grânulo maduro (MG_II) 

  160 Grânulo de cor escura (DG_II) e 

Grânulo de cor clara (LG_II) 

 

Os índices de diversidade foram obtidos por meio do software PAST 

(“Paleontological Statistics Software Package for education and data analysis”) 

(HAMMER, HARPER E RYAN,. 2001). 
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5- RESULTADOS E DISCUSSÃO 

Nesse capítulo, serão apresentados separadamente os resultados obtidos durante 

a operação do reator na Fase I (sem prévia aclimatação do inóculo) e Fase II (com 

prévia aclimatação do inóculo). Será apresentada uma discussão acerca de todo o 

experimento de modo que todos os resultados sejam analisados conjuntamente e 

comparados com os reportados na literatura. 

Durante todo o período de operação, o oxigênio dissolvido na fase de aeração se 

manteve na faixa entre 4 e 6 mgO2/L. A temperatura de operação do sistema foi de 28  ±  

4°C.  Já o pH foi mantido na faixa compreendida entre 7 a 8. 

5.1 Fase I  

5.1.1 Inóculo 

Coletado a partir da estação de tratamento de esgoto municipal Alegria 

(CEDAE), o lodo utilizado como inóculo para a partida do reator na Fase I era formado 

majoritariamente por flocos, os quais apresentavam uma estrutura morfológica bastante 

irregular (Figura 5.1). Em geral, os flocos biológicos são formados basicamente por 

bactérias formadoras de flocos, cuja composição influencia na floculação da biomassa, e 

consequentemente, na sua sedimentação. Flocos ideais que propiciam boa eficiência de 

tratamento e sedimentação são classificados como sendo predominantemente de médio 

e grande porte, além de firmes, redondos e com aspecto compacto (VON SPERLING, 

2008). 

 
Figura 5.1: Morfologia do lodo de inóculo observadas em microscopia óptica de 

contraste de fase. Aumento de 40x. 
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Vale ainda mencionar que a planta de tratamento da qual o inóculo foi obtido foi 

concebida principalmente para a remoção de matéria orgânica. Além disso, durante a 

coleta do lodo, a atividade nitrificante do mesmo era baixa, de modo que a presença de 

amônio no efluente do processo de lodo ativados era observada. 

5.1.2 Processo de granulação aeróbia e características dos grânulos formados 

Após a fase de partida do reator (aproximadamente 30 dias), durante a qual o 

tempo de sedimentação foi diminuído gradativamente de 20 a 3 min, observou-se o 

início da aglutinação dos micro-organismos para a formação dos grânulos (Figura 5.2). 

Os grânulos formados apresentaram quantidade expressiva de micro-organismos 

filamentosos. A Figura 5.3 apresenta uma imagem dos grânulos formados no 40° dia de 

operação do reator, isto é, 10 dias após o fim do período de seleção da biomassa 

granular. 

 

 
Figura 5.2: Imagens da biomassa obtidas em estereoscópio durante operação na Fase I 

(sem prévia aclimatação do lodo de inóculo): a) fase de seleção com 20 min de 

decantação; b) fase de seleção com 12 min de decantação; c) fase de seleção com 3 min 

de decantação d) fase de granulação completa. A barra de escala indica 50 µm em (a) 

enquanto em (b), (c) and (d) a barra de escala indica 500 µm. 
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Figura 5.3: Grânulos formados dentro do reator após 40 dias de operação do reator. 

 

O índice volumétrico de lodo (IVL) é um parâmetro bastante utilizado para 

entender as diferentes fases da granulação aeróbia (ZHENG et al., 2005; LIN et al., 

2005). Esse parâmetro foi monitorado durante toda a operação do reator ao longo da 

Fase I (Figura 5.4). Com a diminuição gradual do tempo de sedimentação de 20 a 3 min 

objetivando a seleção das partículas de melhor sedimentabilidade logo após a 

inoculação do reator, observou-se a formação de agregados microbianos de maiores 

dimensões. Ao término do estágio de seleção, o diâmetro médio das partículas de lodo 

granular chegou a 0,75 mm (Figura 5.5). Como os flocos de difícil sedimentação foram 

gradualmente arrastados do reator devido ao decréscimo do tempo de sedimentação do 

ciclo do SBR, as propriedades de sedimentação da biomassa melhoraram 

consideravelmente. Isto se refletiu em um acentuado aumento na velocidade de 

sedimentação, de 1 para 23 m/h (Figura 5.8), enquanto que a densidade da biomassa 

também apresentou um acréscimo gradual (Figura 5.6). Concomitantemente, foi 

observada uma diminuição gradual do IVL na fase de seleção dos grânulos, o qual 

passou de 203 mL/g para 60 mL/g em menos de 20 dias.  

A redução do IVL também foi observada por Akker et al. (2015) durante as 3 

primeiras semanas de operação de um reator visando à granulação aeróbia, sendo que o 

valor desse parâmetro passou de 240 para 60 mL/g. Wagner (2011) observou que a 

redução do tempo de sedimentação teve um efeito positivo no IVL, que diminuiu de 190 

para 26 mL/g. Por sua vez, o diâmetro médio dos grânulos aumentou gradualmente, 

atingindo um valor de 3,5 mm no final da operação do RBS de lodo granular (63 dias de 

duração). 
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 Uma vez observada a formação dos primeiros grânulos, esperava-se que o IVL 

após a fase de seleção fosse mantido em valores próximos a 60 mL/g, característico de 

lodo granular com boa sedimentação (ZHENG et al., 2005; LIN et al., 2005). No 

entanto, 10 dias após a fase de seleção, a biomassa granular formada foi totalmente 

tomada de filamentos, o que repercutiu na diminuição de sua densidade e no aumento 

brusco do IVL30. Nesse período, a biomassa perdeu a forma arredondada, apresentando 

uma estrutura descompactada, sem forma definida. O diâmetro médio dessa biomassa 

foi reduzido para em torno de 0,5 mm, o que não representa um decréscimo substancial. 

No entanto, deve-se levar em conta que o excesso de filamentos presentes na biomassa 

pode ter influenciado o resultado obtido no analisador de granulometria por difração a 

laser (Malvern), contribuindo para superestimar o diâmetro médio das partículas. De 

fato, a proliferação de filamentosas durante esse período acarretou o aumento 

significativo do IVL30, que passou a oscilar entre 400 mL/g e 540 mL/g (Figura 5.4). 

Períodos de queda e aumento do IVL (60 - 385 mL/g), atrelado ao aumento da 

concentração de biomassa (3,5 - 13 gSST/L) também foram constatados por Akker et al. 

(2015). Esses autores afirmam que esse fenômeno está ligado à instabilidade da 

biomassa, e, consequentemente, ao crescimento de organismos heterotróficos, visto que 

o arraste dos sólidos ocorreu gradativamente durante os 40 dias de operação, fazendo 

com que a concentração de sólidos caísse para 0,9 gSST/L.  

De forma surpreendente, grânulos com estrutura razoavelmente regular 

formados a partir da biomassa com formato indefinido voltaram a aparecer no sistema, 

levando a um novo decréscimo do IVL para 120 mL/g. O diâmetro médio das partículas 

voltou a subir para aproximadamente 0,7 mm, ao mesmo tempo que a densidade sofreu 

um pequeno incremento. No entanto, após alguns dias de recuperação, a biomassa 

granular, além de perder a forma novamente, sofreu desagregação, dividindo-se em 

pequenas partículas com menor densidade. Essa fase foi denominada de desgranulação. 

Consequentemente, o diâmetro médio da biomassa decaiu gradualmente, até atingir o 

valor mínimo de 0,39 mm (Figura 5.5). Com partículas menores e menos densas, o IVL 

voltou a subir, permanecendo estável em valores na faixa entre 215 e 300 mL/g. Beun et 

al. (1999) trabalharam com um reator granular submetido a tempos de retenção celular 

em torno de 50 dias. Os menores valores de IVL10 e IVL30 foram de 80 e 77 mL/g, 

respectivamente. 
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Figura 5.4: Índice volumétrico de lodo (IVL30) ao longo da operação do reator na Fase I. 

 
Figura 5.5: Diâmetro médio das partículas de biomassa ao longo da operação na Fase I. 

 

 

Figura 5.6: Densidade do grânulo da Fase I. 

A velocidade de sedimentação da biomassa também foi avaliada por meio de 

experimentos. Como os flocos de difícil sedimentação foram gradualmente arrastados 



73 

 

do reator devido ao decréscimo do tempo de sedimentação do ciclo do SBR, as 

propriedades de sedimentação da biomassa melhoraram consideravelmente. Isso se 

refletiu em um acentuado aumento na velocidade de sedimentação, passando de 1 para 

23 m/h (Figura 5.8). Jungles et al. (2011) também observaram que quando o tempo de 

sedimentação foi reduzido de 6 para 4 min, a velocidade de sedimentação passou a 11 

m/h, enquanto que a redução de 4 para 3 min acarretou um aumento desse parâmetro 

para 15 m/h. De fato, a estratégia de redução gradual do tempo de sedimentação tem 

sido efetivamente aplicada em reatores de escala laboratorial para obtenção de 

partículas com alta velocidade de sedimentação (ARROJO et al., 2004).  

Uma vez completa a granulação (ao fim do estágio de seleção), grânulos 

começaram a se acumular rapidamente no sistema, resultando em um aumento na 

concentração de biomassa (Figura 5.7). Após cerca de 40 dias, o reator estava 

completamente dominado por grânulos, como ilustrado na Figura 5.3. Sob essas 

condições, esperava-se que o IVL30 se mantivesse próximo a 60 mL/g, o que é 

característico de lodo granular com boas propriedades de sedimentação (ZHENG et al., 

2005). No entanto, considerando-se que a biomassa formada estava completamente 

coberta por filamentos, um decréscimo em sua densidade e um rápido aumento no IVL30 

foram observados. O IVL30 permaneceu instável entre 400 e 540 mL/g. Durante esse 

período, a biomassa não mais apresentava uma forma arredondada bem definida, 

assumindo uma aparência pastosa e sem forma regular. Apesar do diâmetro médio ter se 

reduzido para cerca de 0,5 mm, a taxa de sedimentação caiu substancialmente, 

resultando em arraste de biomassa do reator (Figura 5.7).  

Após a fase de instabilidade e crescimento dos filamentos, a velocidade de 

sedimentação decaiu substancialmente, o que ocasionou certo arraste de células do 

sistema, evidenciado pelo decréscimo na concentração de sólidos suspensos totais 

(Figura 5.7). Nesse período, ocorreu também o acréscimo do IVL30 e diminuição do 

diâmetro das partículas. Surpreendentemente, alguns grânulos de formato 

razoavelmente regular começaram a se formar novamente a partir da biomassa 

filamentosa presente no biorreator. Isso levou ao decréscimo do IVL30 para 120 mL/g. 

Enquanto isso, o diâmetro médio aumentou para 0,7 mm e a densidade sofreu um 

pequeno aumento. A recuperação parcial do sistema durante a fase de granulação 

completa foi também acompanhada por um aumento na taxa de sedimentação (Figura 

5.8) e na concentração de biomassa dentro do reator (Figura 5.7). Apesar disso, após 
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alguns dias, os grânulos perderam sua forma regular e se desagregaram, gerando 

pequenas partículas fragmentadas. O diâmetro médio caiu para 0,39 mm (Figura 5.5) 

enquanto o IVL30 aumentou e permaneceu entre 215 - 300 mL/g, faixa na qual bulking 

filamentoso é predominante. Nesse estágio, denominado como desgranulação, a 

velocidade de sedimentação dos flocos de lodo foi gradualmente reduzida para 2,5 m/h 

enquanto o TSS gradualmente decaiu de cerca de 2 g/L para 0,5 g/L (Figura 5.7). A 

razão média de VSS/TSS foi de cerca de 84%.  

Um fato a ser destacado é que, apesar de ter ocorrido arraste da biomassa, esta 

permaneceu presa à parede do reator devido à consistência pastosa adquirida, 

provavelmente como resultado da proliferação de organismos filamentosos. Essa 

observação pode explicar o teor de sólidos praticamente invariável observado durante os 

últimos 20 dias de operação do reator na Fase I (Figura 5.7). 

Quando as velocidades de sedimentação obtidas experimentalmente (com uso de 

proveta graduada) são comparadas com aquelas estimadas a partir da lei de Stokes, 

percebe-se que valores mais elevados foram obtidos quando o segundo método foi 

empregado (Figura 5.8). Esse resultado pode ser explicado pelo fato de o diâmetro de 

partícula, utilizado no cálculo da velocidade de sedimentação, ter sido superestimado 

pelo método de difração a laser devido à presença de filamentos. Em função disso, o 

procedimento experimental parece ser mais adequado para a determinação da 

velocidade de sedimentação da biomassa, especialmente na presença de organismos 

filamentosos. Nesses casos, o diâmetro de partícula deve ser avaliado com cautela. 

 

 
Figura 5.7: Sólidos suspensos totais (SST) e sólidos suspensos voláteis (SSV) durante a 

Fase I. 
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Figura 5.8: Velocidade de sedimentação das partículas ao longo da operação do reator 

em batelada sequencial: método experimental utilizando proveta (■) e cálculo teórico 

pela Lei de Stokes (●) 

 

Para tentar compreender melhor as mudanças na estrutura da biomassa ao longo 

do processo de granulação, lançou-se mão de microscopia eletrônica de varredura 

(MEV) (Figura 5.10). O lodo floculento, sem forma definida, utilizado como inóculo, 

está representado na Figura 6.8a. Após a etapa de seleção de partículas de maior 

tamanho e densidade, foi atingido o estágio de granulação completa, durante o qual as 

partículas apresentaram forma arredondada (Figura 5.10b). A proliferação de filamentos 

nos grânulos formados (Figura 5.10c) provocou a perda da estrutura granular e, por 

conseguinte, deu início à fase de desgranulação (Figura 5.10d). Durante esse último 

estágio, observa-se que a biomassa já não apresenta mais forma definida (Figura 

5.10d,e). Esse fenômeno de instabilidade dos grânulos também foi verificado por Akker 

et al. (2015). Como a biomassa já apresentava aspecto pastoso (Figura 5.9) na fase de 

desgranulação, não foi possível obter uma imagem mostrando a estrutura externa do 

grânulo. O próprio procedimento de preparação da amostra usado para visualização em 

MEV já era responsável por fragmentar ainda mais as partículas tomadas por 

filamentos, os quais podem ser observados em detalhes na Figura 5.10e. Além disso, é 

relevante mencionar que a preparação de amostras para à análise de MEV contribui com 

a fragmentação das partículas com excesso de filamentos, as quais exibem uma menor 

resistência ao cisalhamento. Em suma, a instabilidade observada nas diversas 

propriedades da biomassa, (IVL30, diâmetro de partícula, densidade e velocidade de 
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sedimentação) é um reflexo dos instáveis agregados microbianos formados, indicando 

que o processo de granulação não foi bem-sucedido. O experimento foi, portanto, 

encerrado. 

  

 
Figura 5.9: Biomassa com consistência pastosa retida na parede do reator após a 

desgranulação. 
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Figura 5.10: Micrografias de microscopia eletrônica de varredura (MEV) da biomassa no final das diferentes fases: (a) inóculo; (b) e (c) granulação 

completa; (d) e (e) desgranulação. 
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5.1.3 Remoção de matéria orgânica e nutrientes 

O desempenho do reator na Fase I foi avaliada em termos de remoção de matéria 

orgânica, nitrogênio e fósforo (Figura 5.11 a 5.13). Durante a fase de seleção da 

biomassa granular, a maior parte dos flocos de difícil sedimentação foram arrastados do 

sistema de modo a selecionar apenas partículas mais densas com alta velocidade de 

sedimentação. 

A Figura 5.11 apresenta o desempenho do reator em relação à remoção de 

matéria carbonácea. A DQO na entrada (designada por t0) foi mantida em 

aproximadamente 400 mg/L. Pequenos desvios desse valor devem-se à preparação do 

meio sintético. Durante a fase de seleção da biomassa granular, a remoção de matéria 

orgânica não foi completa, permanecendo em torno de 90%. Durante esse período, 

grande parte dos flocos pobremente sedimentáveis foi arrastada do sistema, dando 

oportunidade para a seleção apenas de partículas mais densas e com maior velocidade 

de sedimentação. No entanto, uma vez atingida a granulação completa (após 30 dias de 

operação), o acúmulo de biomassa granular permitiu remover toda a matéria orgânica 

afluente. Com a instabilidade da biomassa, causada pela proliferação de bactérias 

filamentosas, tal desempenho não foi afetado, e a remoção de matéria orgânica 

continuou a ser completa. O mesmo foi observado durante a fragmentação da estrutura 

dos grânulos (etapa de desgranulação).  

Trabalhando com cargas orgânicas entre 1,5 e 10 KgDQO/(m
3
.d), Figueroa et 

al., (2009) obteve eficiências na remoção de matéria orgânica em termos de DQO 

solúvel de 80-90%. Esses valores são inferiores ao encontrados neste estudo, no qual a 

carga orgânica aplicada foi de 2 kgDQO(m
3
.d). Li et al. (2008) observaram que a carga 

orgânica aplicada teve um importante efeito na morfologia, propriedades estruturais e na 

população bacteriana dos grânulos formados. Segundo esses autores, altas cargas 

orgânicas promovem a formação de grânulos grandes e posterior ruptura dos mesmos. 

É interessante ressaltar que, durante todo o período experimental, praticamente 

toda a matéria orgânica foi removida na fase de aeração, enquanto que a fase anaeróbia 

pouco contribuiu para abater a DQO. O balanço de massa para a DQO, levando em 

consideração a DQO afluente e a taxa de troca de volume do SBR, revelou que apenas 

10 - 20% da matéria orgânica afluente foi removida durante o período de alimentação 

anaeróbia. Desse modo, a concentração de matéria orgânica após os 60 min destinados à 
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fase anaeróbia de alimentação (instante designado por t60) são menores do que as do 

afluente principalmente devido à diluição desse último com o líquido remanescente do 

ciclo anterior (efluente tratado), praticamente desprovido de material orgânico durante a 

maior parte do experimento.  

Considerando que a troca volumétrica do reator em cada ciclo é em torno de 

63%, a diluição da afluente (DQO de 400 mg/L) com o líquido presente no interior do 

reator após o descarte fornece uma DQO em torno de 230 mg/L, particularmente para o 

período em que a DQO no efluente do reator (final do ciclo, designado por t180) era nula. 

De fato, como pode ser observado na Figura 5.11, a DQO após o período de 

alimentação apresenta valor próximo a esse durante o período no qual a DQO foi 

totalmente removida. A DQO média no t60 foi de 224 mg/L.  

Os perfis de concentração de fosfato ao longo da Fase I podem ser visualizados 

na Figura 5.12. A concentração afluente de fósforo apresentou o valor médio de 14 

mgPO4
3-

-P/L. Como o reator foi operado em regime anaeróbio-aeróbio, era esperado 

que ocorresse o desenvolvimento dos organismos acumuladores de polifosfato (PAO), 

com consequente liberação de fosfato na fase anaeróbia e absorção do mesmo na fase 

aerada. No entanto, a ocorrência do fenômeno EBPR (Enhanced biological phosphorus 

removal) pode ser desprezada ao longo de todo o período experimental, e a pequena 

remoção de fósforo (em torno de 19%) obtida ao longo do ciclo operacional por ser 

atribuída ao seu consumo para o crescimento celular. Jungler et al. (2011), operando um 

reator de grânulos em escala de laboratório, também observou que a eficiência de 

remoção de fosfato não teve uma clara tendência, atingindo o valor máximo de cerca de 

80%. 

As concentrações de amônio nas diferentes fases do ciclo do SBR estão 

ilustradas na Figura 5.13. A concentração afluente de amônio variou principalmente na 

faixa entre 40 e 44 mgN/L. Como não há nitrificação na fase de alimentação anaeróbia, 

a concentração de amônio após essa etapa é menor que a concentração de amônio na 

corrente de alimentação devido à diluição da última com líquido remanescente do ciclo 

anterior do SBR. Durante toda a operação na Fase I, a remoção de amônio foi baixa, em 

média de 46%. O baixo percentual de nitrificação foi parcialmente causado pela 

significativa perda de biomassa e consequente redução do tempo de retenção de 

biomassa em várias ocasiões durante a Fase I, como ocorreu na fase de seleção de 

grânulos e no período de instabilidade da biomassa granular. 
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Figura 5.11: DQO no afluente (t0) (●), após a alimentação em regime anaeróbio (t60) 

(■) e no efluente (t180) (Δ) durante a operação do reator na Fase I. 

 

 
Figura 5.12: Concentrações de PO4

3-
 (mgPO4

3-
-P/L) no t0 (●), t60 (■) e t180 (Δ) durante a 

operação do reator na Fase I. 

 

 
Figura 5.13: Concentrações de NH4

+
-N no t0 (●), t60 (■) e t180 (Δ) durante a operação do 

reator na Fase I. 



81 

 

5.2 Fase II 

Considerando os resultados obtidos na Fase I, na qual observou-se granulação 

instável seguida de desgranulação, uma estratégia operacional diferente foi 

implementada. Nessa nova fase de experimentos, designada como Fase II, o lodo 

floculento utilizado como inóculo foi submetido a um período de aclimatação às 

condições de operação do SBR antes do estágio de seleção de biomassa granular. 

Portanto, o tempo de sedimentação durante este período de adaptação foi mantido em 40 

minutos para prevenir o arraste de biomassa, garantindo que a maior parte dos flocos de 

lodo ativado permanecesse no reator. A ideia era selecionar organismos heterotróficos 

de crescimento lento que fossem capazes de armazenar matéria orgânica afluente na 

forma de polímeros intracelulares durante o período de alimentação anaeróbia, tais 

como organismos acumuladores de polifosfato (PAO), bem como bactérias nitrificantes. 

Conforme relatado na literatura, tais organismos, cujas taxas de crescimento são 

relativamente baixas, favorecem a obtenção de grânulos densos e estáveis (DE KREUK 

e VAN LOOSDRECHT, 2004).  

Como evidenciado durante a operação da Fase I, já iniciada pela estratégia de 

diminuição do tempo de sedimentação para obter o arraste de flocos e seleção de 

biomassa granular, a atividade nitrificante do lodo desde o começo foi baixa, e a 

remoção biológica de fósforo não foi observada. Com a aplicação de condições 

anaeróbias e aeróbias sequenciais, evitando o arraste de sólidos, buscou-se estimular a 

ocorrência do fenômeno EBPR durante o período de aclimatação.  

5.2.1 Inóculo e fase de aclimatação 

Da mesma forma que na Fase I, o lodo utilizado como inóculo para a partida do 

reator na Fase II foi coletado na estação de tratamento de esgoto municipal Alegria 

(CEDAE). Uma foto ilustrativa do material biológico de partida está mostrada na Figura 

5.14. Pode-se observar que algumas bactérias filamentosas também estão presentes na 

estrutura dos flocos de lodo. 
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Figura 5.14: Morfologia do lodo de inóculo observada em microscopia óptica de 

contraste de fase. Aumento de 40x. 

 

5.2.2 Processo de granulação aeróbia e características dos grânulos formados 

Embora a etapa de aclimatação do lodo ao regime anaeróbio-aeróbio tenha sido 

planejada para estimular o desenvolvimento de um consórcio microbiano constituído 

por PAO e bactérias nitrificantes e não visando a seleção de partículas de maior 

tamanho, durante esse período já foi observada alteração na estrutura da biomassa. 

Alguns flocos de maior tamanho e mais densos foram obtidos, apesar do tempo de 

sedimentação ter sido mantido elevado (40 min) (Figura 5.15).  

 

 
Figura 5.15: a) Lodo de inóculo; b) Aspecto do lodo após a etapa de aclimatação. A 

barra de escala indica 500 μm. 

 

Durante esse período, observou-se uma diminuição gradual do IVL30 de 197 

para 124 mL/g (Figura 5.17). O tamanho médio dos aglomerados maiores formados 

neste estágio aumentou de 0,2 a 0,4 mm (Figura 5.18), enquanto a densidade aumentou 

ligeiramente (Figura 5.19). Consequentemente, observou-se um incremento na 

velocidade de sedimentação de 1,2 a 15 m/h (Figura 5.20). 
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A formação gradual de biomassa granular ao longo do estágio de seleção está 

mostrada na Figura 5.16. No início desse período, quando o tempo de sedimentação 

estava em 30 min, algumas partículas maiores com tamanho médio de 0,4 mm já 

haviam começado a aparecer no reator (Figura 5.16a). Ao reduzir o tempo de 

sedimentação para 20 min, aglomerados microbianos maiores se formaram (Figura 

5.16b), embora os primeiros aglomerados com aparência de grânulos, apesar de terem 

formato irregular, foram observados quando o tempo de sedimentação foi reduzido para 

3 minutos (Figura 5.16c). Granulação completa, caracterizada pela presença de grânulos 

maduros de formato arredondado (Figura 5.16d), foi atingida após 40 dias de operação 

durante o estágio de seleção. Consequentemente, uma redução no IVL30 foi observada 

quando o tempo de sedimentação foi reduzido de 40 para 3 min. O maior declínio 

ocorreu entre os dias 40 e 54, durante os quais o tempo de sedimentação foi reduzido de 

40 para 20 minutos. O diâmetro médio da biomassa granular em formação aumentou 

gradualmente (0,4 - 0,75 mm) durante a fase de seleção (Figura 5.18). Ao mesmo 

tempo, a densidade (Figura 5.19) e a velocidade de sedimentação dos sólidos (Figura 

5.20) aumentaram. No fim da fase de seleção, os grânulos apresentaram uma velocidade 

de sedimentação de 62 m/h. 

 

 
Figura 5.16: Imagens da biomassa em diferentes dias de operação: a) fase de seleção em 

30 min de decantação b) fase de seleção em 20 min de decantação c) fase de seleção em 

3 min de decantação d) fase de granulação completa. A barra de escala indica 500 μm. 
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Após o período de seleção, o IVL30 permaneceu estável em cerca de 40 mL/g. 

Ademais, o IVL5 praticamente se igualou ao IVL30 (Figura 5.17), indicando que se 

atingiu granulação completa da biomassa (PRONK et al., 2015b; AKKER et al., 2015). 

O mesmo comportamento foi observado na densidade dos grânulos formados, que 

permaneceu praticamente invariável durante todo o estágio de granulação. O diâmetro 

médio da biomassa granular aumentou gradualmente até 1,05 mm (Figura 5.18), 

enquanto a velocidade de sedimentação alcançou um máximo de 80 m/h. A partir daí o 

lodo granular desenvolvido permaneceu estável e robusto até o fim da operação do SBR 

na Fase II.  

Segundo Tay et al. (2006), o diâmetro médio dos grânulos aeróbios podem 

variar de 0,2 a 10 mm dependendo de vários fatores: crescimento  celular,  produção de 

exopolímeros e desprendimento das células do grânulo devido ao estresse 

hidrodinâmico pela agitação e aeração. Ni et al. (2009) conseguiram formar grânulos 

aeróbios utilizando um RBS para tratar esgoto sanitário cuja DQO era em torno  de  200  

mg/L, praticamente a metade da empregada nesse trabalho. Depois de 300 dias de 

operação, esses autores registraram uma  concentração de biomassa de 9,5 gSSV/L, 

inferior à obtida nesse trabalho, que chegou a 15 gSSV/L. Já os diâmetros dos grânulos 

formados foram de 0,2 a 0,8 mm de diâmetro, enquanto que o valores obtidos nessa 

pesquisa situaram-se entre 0,2 e 2,0 mm. 

 

 
Figura 5.17: Índice volumétrico de lodo (IVL) ao longo da Fase II: IVL5 (■) IVL30 (●). 
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Figura 5.18: Diâmetro médio de partícula ao longo da Fase II. 

 

 
Figura 5.19: Densidade da biomassa ao longo da Fase II. 

  

 
Figura 5.20: Velocidade de sedimentação das partículas ao longo da operação do reator 

em batelada sequencial: método da proveta (■) e Lei de Stokes (●). 
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Diferentemente do que foi observado na Fase I, a taxa de sedimentação 

calculada pela lei de Stokes (Equação 4.2) foi bastante similar àquela obtida 

experimentalmente, especialmente quando a granulação completa foi atingida durante a 

Fase II. Este resultado está relacionado à ausência de bactérias filamentosas que, como 

observado na Fase I, causam uma superestimação do diâmetro de partícula pela técnica 

de difração a laser. A análise de MEV foi realizada durante a transformação de 

pequenos flocos em grânulos e os resultados mostraram que a biomassa granular 

formada exibia uma estrutura densa e compacta, sem cavidades ou rachaduras (Figura 

5.22), sugerindo que a introdução de uma fase de aclimatação previamente à etapa de 

seleção da biomassa granular foi favorável à formação de grânulos estáveis e de formato 

regular.  

As concentrações de sólidos suspensos totais (SST) e sólidos suspensos voláteis 

(SSV) do reator obtidas ao longo da operação estão mostradas na Figura 5.21. Na fase 

de aclimatação, a concentração de biomassa sofreu uma diminuição nos primeiros dias, 

provavelmente em função da mudança de ambiente, de um reator em escala real 

alimentado com esgoto doméstico para um de bancada alimentado com efluente 

sintético. Após 40 dias de adaptação, a concentração de biomassa permaneceu próxima 

à obtida no início da Fase II, logo após a inoculação. 

Durante a fase de seleção, observou-se uma tendência de diminuição da 

concentração de SST em função da redução gradual do tempo de sedimentação, 

sobretudo quando esse foi de apenas 3 min. Em seguida, uma vez atingida a granulação 

completa no dia 75, a concentração de SST aumentou gradualmente em função do 

acúmulo de biomassa granular no reator. A concentração de SST chegou a 20 g/L. 

(Figura 5.21). A relação SST/SSV média foi de aproximadamente 63 %. 

Akker et al. (2015) observaram um aumento gradual da concentração de 

biomassa de 1,5 – 6,0 gSST/L nos primeiros 30 dias de operação do RBS de lodo 

granular. De acordo com De Kreuk et al. (2005b), a concentração de SST nos reatores 

granulares pode variar entre 0,88 a 16,2 gSST/L, sendo o valor médio usualmente 

obtido pelos pesquisadores igual a 6,8 gSST/L. Apesar de terem obtidos grânulos com 

diâmetros semelhantes ao do presente estudo, Ni et al. (2009) observaram menores 

concentrações de SST no reator (valores entre 8,0 e 10,0 gSST/L) após a formação dos 

grânulos. Liu et al. (2010b) também obtiveram elevadas concentrações de biomassa 

após o processo de granulação (valores acima de 10,0 gSST/L). 
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Figura 5.21: Sólidos suspensos totais (SST) e sólidos suspensos voláteis (SSV) durante 

a operação do reator da Fase II.
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Figura 5.22: Micrografias de microscopia eletrônica de varredura (MEV) da biomassa ao longo das diferentes fases de operação do reator: (a) e 

(b) inóculo usado para obtenção de grânulos; (c) aspecto exterior e (d) interior da biomassa granular formada (fase de granulação completa e 

estável).
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5.2.3 Remoção de matéria orgânica e nutrientes 

O desempenho do RBS em termos de remoção de matéria orgânica durante a 

Fase II está apresentado na Figura 5.23. A DQO na entrada no reator foi de 

aproximadamente 350 mg/L. Remoção completa de DQO foi alcançada apenas no fim 

do estágio de seleção, quando grânulos maduros estavam estabelecidos no interior do 

reator. A partir do balanço de massa para a DQO durante um ciclo de operação, 

observou-se que a maior parte da fração da matéria orgânica afluente (80% em média) 

foi convertida durante o período de alimentação anaeróbia. Possivelmente essa 

conversão tenha sido realizada por PAO e GAO, uma vez que esses organismos, mesmo 

na ausência de aceptores de elétrons (oxigênio, nitrato ou nitrato), são capazes de 

armazenar a fonte de carbono externa (acetato) em PHA, utilizando-o posteriormente 

em condições de ausência de substrato externo. Por outro lado, a fase aerada contribuiu 

com a remoção de 15-20% da DQO afluente. 

 

 
Figura 5.23: DQO no efluente (t0) (●), após a alimentação (t60) (■) e no efluente (t180) 

(Δ) durante a operação do reator na Fase II. 

 

Os perfis de fosfato ao longo do tempo estão mostrados na Figura 5.24. No 

decorrer do etágio de aclimatação, mas principalmente durante o estágio de seleção de 

grânulos, a quantidade de fosfato liberado no líquido na fase anaeróbia aumentou. Isso 

indica um aumento da atividade dos PAO. A quantidade média de fosfato liberado foi 

de 46 mgPO4
3-

-P/L. Além disso, o consumo de fósforo durante o período aerado 

aumentou gradualmente a partir do início da fase de seleção (dia 40) até o dia 60.  
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A partir do balanço de massa para a DQO durante um ciclo de operação, 

observou-se que a maior parte da fração da matéria orgânica afluente (80% em média) 

foi convertida durante o período de alimentação anaeróbia. Possivelmente essa 

conversão tenha sido realizada por PAO e GAO, uma vez que esses organismos, mesmo 

na ausência de aceptores de elétrons (oxigênio, nitrato ou nitrato), são capazes de 

armazenar a fonte de carbono externa (acetato) em PHA, utilizando-o posteriormente 

em condições de ausência de substrato externo. Por outro lado, a fase aerada contribuiu 

com a remoção de 15-20% da DQO afluente. 

 

 

Figura 5.24: Concentrações de PO43--P no afluente (t0) (●), após regime anaeróbio 

(t60) (■) e no efluente (t180) (Δ) durante a operação do reator na Fase II. 

 

Apesar do baixo desempenho em termos de remoção de fosfato, o metabolismo 

característico do processo EBPR com liberação de fosfato anaeróbia foi observado 

durante a operação do RBS na Fase II. Como o PHB é o principal composto intracelular 

armazenado pelos PAO (MINO et al., 1998 e MESQUITA et al., 2013), sua quantidade 

na biomassa foi determinada ao longo da granulação aeróbia. A concentração de PHB 

representou aproximadamente 4,5% da massa seca da biomassa, resultado similar ao 

obtido por Bassin et al. (2012b). 

A nitrificação e remoção total de nitrogênio foram também avaliadas ao longo 

da Fase II (Figura 5.25). A concentração de amônio após a fase de alimentação (em 

média 24 mg/L) foi menor que aquela do afluente. Levando em consideração o teor de 

amônio afluente e efluente em um dado ciclo e a diluição do afluente com o liquido 
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remanescente do ciclo anterior (troca de volume do RBS de 63%), a concentração 

teórica esperada após a fase de alimentação anaeróbia foi calculada. Em média, a 

concentração de amônio obtida foi 23% menor do que o esperado. Essa percentagem se 

refere principalmente à adsorção de amônio pela biomassa granular, um fenômeno já 

investigado em estudos anteriores (BASSIN et al., 2011). A quantidade de amônio 

adsorvido pela biomassa foi ainda maior (21% da amônia afluente) no estágio de 

granulação completa, onde a biomassa consistia principalmente de lodo granular. 

 

 
Figura 5.25: Concentrações de amônio no afluente (t0) (●), após o regime anaeróbio de 

alimentação (t60) (■) e no efluente (t180) (Δ), nitrato (  ) e nitrito ( ) durante a 

operação do reator na Fase II. 

 

A capacidade média de adsorção de amônio da biomassa granular foi de 1,4 

mgNH4
+
-N/gVSS em uma concentração de equilíbrio de amônio de 24 mgNH4

+
-N/L 

(valor médio de várias determinações da concentração de amônio após a fase 

anaeróbia). Essa capacidade de adsorção está de acordo com aquela reportada na 

literatura (BASSIN et al., 2011). O amônio adsorvido durante a alimentação anaeróbia é 

dessorvido durante a fase aerada e se torna disponível para nitrificação. 

Apenas durante os primeiros 20 dias de operação do reator, durante o estágio de 

aclimatação, amônio residual foi detectado no efluente do RBS. Durante esse período, a 

remoção de amônio aumentou de 56 para 95%. Nitrificação completa foi obtida ainda 

antes da fase de seleção de grânulos (dia 40). Esse desempenho foi obtido até o fim da 

Fase II. A concentração de compostos nitrogenados oxidados (NO2
-
 e NO3

-
) no efluente 
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do RBS declinou gradualmente entre os estágios de aclimatação e seleção, período no 

qual se formaram os primeiros grânulos (Figura 5.25). Como o diâmetro médio da 

biomassa granular aumentou durante a fase de seleção de grânulos, a remoção de 

nitrogênio apresentou um aumento acentuado de 65 para cerca de 95% (Figura 5.26). 

Ao alcançar granulação completa no SBR, o tamanho dos grânulos continuou a 

aumentar, mas apenas um leve aumento na redução de nitrogênio foi observado. 

 

 

Figura 5.26: Relação entre o diâmetro médio da biomassa granular (mm) e a eficiência 

de remoção de nitrogênio (%). Os dados apresentados referem-se à fase de seleção (20, 

12 e 8 minutos de tempo de assentamento) e durante o estágio de granulação (dias 80 a 

90 e dias 100-170). 

 

5.2.4 Testes de ciclo 

Para acompanhar a dinâmica de DQO, nitrogênio e fósforo ao longo do ciclo 

operacional do RBS, testes de ciclo foram realizados na Fase II, particularmente na 

etapa de seleção de grânulos e de granulação completa. Como já relatado na seção 5.2.3, 

uma grande fração (~ 80%) da matéria orgânica afluente (na forma de acetato) foi 

convertida na fase de alimentação anaeróbia e apenas uma pequena quantidade de DQO 

esteve disponível durante a aeração. Os resultados estão mostrados na Figura 5.27. 
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Durante o estágio de seleção de grânulos, durante o qual a biomassa granular foi 

formada a partir de lodo floculento, liberação substancial de fosfato foi observada em 

condições anaeróbias (Figura 5.27). Esse resultado esteve diretamente associado ao 

consumo de acetato e sua conversão em polímeros intracelulares (PHA) por PAO. No 

entanto, fosfato residual sempre foi detectado no efluente. Quando a granulação 

completa foi alcançada, o consumo anaeróbio de DQO manteve-se alto, indicando o 

armazenamento de PHA. No entanto, a liberação anaeróbia de fosfato e a absorção de 

fosfato na fase aerada diminuíram drasticamente (Figura 5.27). A absorção máxima de 

fosfato observada no estágio de seleção foi de cerca de 15 e 17 mgPO4
3-

-P/(gSSV.h) nos 

ciclos com tempo de decantação de 30 e 20 minutos, respectivamente. Esta taxa foi 

substancialmente reduzida para 1,5 mgPO4
3-

-P/(gSSV.h) quando o processo de 

granulação foi finalizado. 

Em relação ao processo de nitrificação, observou-se que o amônio foi 

completamente removido em menos de 30 minutos ao longo da fase de aeração no 

estágio de seleção de grânulos (Figura 5.27a). A oxidação do amônio prosseguiu ainda 

mais rapidamente no estágio com lodo totalmente granulado (dentro de 20 min de 

aeração). No entanto, a quantidade de SST também foi maior nesta fase. Assim, as taxas 

específicas de nitrificação foram calculadas para todos os testes de ciclo e os seguintes 

resultados foram obtidos: 9,4, 13,9 e 6,1 mgNH4-N/(gSSV.h) para o estágio de seleção 

de biomassa granular (tempos de sedimentação de 30 e 20 min) e estágio de granulação 

completa (3 minutos de decantação), respectivamente. Observa-se que a taxa específica 

de nitrificação aumentou ao longo da fase de seleção de grânulos, o que provavelmente 

se deve ao enriquecimento da biomassa com nitrificantes. No entanto, assim que os 

grânulos atingiram diâmetros maiores (dentro do estágio de granulação completo), a 

atividade específica de oxidação de amônio diminuiu. 
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(a) Fase de seleção – Tempo de sedimentação de 30 min. 

 
(b) Fase de seleção – Tempo de sedimentação de 20 min 

 
(c) Fase de granulação completa – Tempo de sedimentação de 3 min 

 

Figura 5.27: Testes de ciclo referentes à operação do reator na Fase II. 
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O acúmulo contínuo de nitrato na fase aerada só foi observado durante o estágio 

de seleção de grânulos, particularmente quando o tempo de sedimentação foi de 30 min 

(Figura 5.27a). Embora o acúmulo de nitrato também tenha sido observado no estágio 

completo de granulação, sua concentração foi reduzida para menos de 0,3 mg/L ao 

longo da fase de aeração. Um pequeno acúmulo de nitrito também foi observado em 

todos os testes de ciclo, mas apenas no início do período de aeração. Embora não tenha 

afetado a oxidação de amônio, a absorção de fosfato foi influenciada negativamente 

pelo acúmulo de nitrito nos primeiros 20-30 minutos de aeração. 

O fato de que a formação de nitrato e nitrito não ocorreu proporcionalmente à 

oxidação de amônio na fase aerada indica que camadas anóxicas foram estabelecidas 

dentro dos grânulos, permitindo a ocorrência de nitrificação e desnitrificação simultânea 

(SND). Esse processo é característico de sistemas de lodo granular (Yan et al., 2016). 

Como resultado, o substrato armazenado intracelularmente pelos PAO ou GAO 

funcionaram como doadores de elétrons para desnitrificação, como observado em 

estudos anteriores (Bassin et al., 2012b). A taxa de desnitrificação observada nos testes 

de ciclo realizados no estágio de seleção de biomassa granular (tempos de sedimentação 

de 30 e 20 min) e estágio de granulação completa (tempo de sedimentação de 3 min) foi 

de, respectivamente, 7,8, 13,5 e 5,8 mgNOx
-
-N/(gVSS·h). 

Levando em conta a concentração de nitrogênio total no afluente e efluente, 

observou-se que a remoção desse nutriente foi de 43% na etapa de seleção com 30 min 

de decantação e acima de 95% nas etapas de seleção com 20 min de decantação e de 

completa granulação aeróbia. Portanto, à medida que os grânulos aumentaram de 

tamanho, a remoção total de nitrogênio começou a melhorar, provavelmente em função 

do aumento da zona anóxica, que intensificou o potencial de desnitrificação (DE 

KREUK et al, 2007;. DE KREUK et al., 2005). AKKER et al. 2015 também 

verificaram esse aumento, reportando valores de remoção de nitrogênio total de 85% 

após 120 dias de operação do RBS de lodo granular. 

.
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5.3 Desafios enfrentados durante o processo de granulação aeróbia: 

relacionando estratégias operacionais às características da biomassa 

granular formada 

A granulação aeróbia foi o assunto de muitas investigações nos últimos anos. Na 

maioria dos estudos focados no desenvolvimento de biomassa granular a partir de flocos 

de lodo ativado, o inóculo foi obtido a partir de plantas de tratamento de águas 

residuárias com remoção de matéria orgânica, nitrogênio e fósforo (MORGENROTH et 

al., 1997; BEUN et al., 1999; DE KREUK et al., 2005; KISHIDA et al., 2009; PRONK 

et al., 2015A). Isso parece óbvio, uma vez que uma das principais características do 

lodo granular aeróbio é a sua capacidade de remover DQO e nutrientes em um único 

reator, devido às diferentes zonas redox estabelecidas ao longo de sua estrutura. 

Neste estudo, contudo, o objetivo foi avaliar o desenvolvimento de biomassa 

granular aeróbia utilizando como inóculo lodo ativado proveniente de uma planta 

municipal de tratamento de esgoto, projetada apenas para a remoção de matéria 

orgânica. Essa é a realidade de muitas plantas de tratamento de águas residuárias em 

países em desenvolvimento, nos quais a remoção de nutrientes muitas vezes não é 

obrigatória (VON SPERLING, 2008). Como observado em estudos anteriores (BEUN 

et al., 1999; DE KREUK et al., 2005), os resultados da Fase I mostraram que, ao se 

reduzir gradualmente o tempo destinado para a sedimentação de biomassa de 20 para 3 

minutos no ciclo do RBS, pequenos flocos foram arrastados enquanto partículas de 

rápida sedimentação foram selecionadas, permitindo o estabelecimento de grânulos 

maduros no sistema. Entretanto, os grânulos formados apresentaram quantidade 

significativa de filamentos e, em poucos dias, a biomassa granular não apresentava mais 

forma arredondada nem estrutura uniforme, adquirindo uma consistência pastosa. 

Foi reportado na literatura que baixos níveis de bactérias filamentosas auxiliam 

nos estágios iniciais de granulação aeróbia, dando suporte à formação de aglomerados 

maiores (LIU e LIU, 2006). Akker et al. (2015) observou a transformação bem sucedida 

de partículas de lodo pobremente sedimentáveis em aglomerados de rápida 

sedimentação após 3 semanas de partida do reator. Esses autores reportaram que o IVL 

reduziu acentuadamente de 240 para 60 mL/g nesse período, de maneira similar ao que 

foi observado neste estudo. Apesar disso, foi observado o crescimento excessivo de 

organismos filamentosos ao redor dos grânulos deteriorando o IVL e levando ao 
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intumescimento do lodo (bulking) e lavagem de biomassa do reator. De modo similar, 

Mosquera-Corral et al. (2005) reportou a proliferação de filamentos no interior dos 

grânulos, levando à instabilidade e à formação de grânulos com estruturas irregulares. 

No trabalho realizado por Weissbrodt et al. (2012), sugeriu-se que lodo obtido a partir 

de uma planta de tratamento com remoção de nutrientes deveria ser utilizado como 

inóculo para se obter granulação aeróbia, uma vez que apresentam menor potencial de 

aglomeração de filamentos do que aqueles provenientes de reatores projetados apenas 

para remoção de matéria orgânica (como no caso deste estudo). 

Os fatores responsáveis pela proliferação de bactérias filamentosas no lodo 

granular aeróbio foi o objeto de um estudo aprofundado conduzido por Figueroa et al. 

(2015). Os autores observaram que não apenas o inóculo e o tipo de água residuária, 

mas particularmente as condições de operação do reator, eram responsáveis pelo 

estabelecimento e desenvolvimento de bactérias filamentosas, que são frequentemente 

encontradas em sistemas de lodo granular (FIGUEROA et al., 2015). Levando em 

consideração as evidências reportadas na literatura e os resultados de análises físico-

químicas realizadas nessa pesquisa, suspeita-se que a granulação mal sucedida está 

relacionada a comunidade microbiana do inóculo do lodo, e, portanto, às conversões 

(aeróbias e anaeróbias) de substrato realizadas no interior do reator. Na Fase I, a 

remoção de DQO na fase anaeróbia foi consideravelmente baixa, e por conta disso, o 

aporte de matéria orgânica na fase de aeração foi elevado. A maior fração da DQO 

afluente (~80%) foi removida aerobicamente. Logo, a competição entre bactérias 

heterotróficas e nitrificantes por espaço e oxigênio foi intensificada. Além disso, arraste 

substancial de lodo e consequente queda no tempo de retenção de sólidos ocorreram 

durante a fase de desgranulação, dificultando o crescimento o desenvolvimento de 

bactérias nitrificantes de crescimento lento, e, consequentemente, levando a baixos 

percentuais de remoção de amônio (<50%). 

Quando oxigênio é utilizado com aceptor de elétrons para remoção de matéria 

orgânica, é esperada a predominância de organismos heterotróficos de crescimento 

rápido. A proliferação desses organismos frequentemente resulta na instabilidade dos 

grânulos aeróbios (DE KREUK e VAN LOOSDRECHT, 2004; OEHMEN et al., 2007). 

Além disso, como o substrato é consumido na fase aerada, especialmente nas camadas 

mais externas dos grânulos, onde oxigênio está presente, gradientes de substrato e 

oxigênio no interior da biomassa granular são intensificados devido a limitações 
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difusionais (PRONK et al., 2015a; FIGUEROA et al., 2015). Com o rápido consumo de 

compostos facilmente biodegradáveis nas zonas externas dos grânulos, o crescimento de 

estruturas filamentosas capazes de causar rápida deterioração da biomassa granular são 

estimulados (DE KREUK et al., 2010). Ademais, os grânulos formados são mais 

suscetíveis à quebra por forças de cisalhamento, uma vez que as zonas internas estarão 

privadas de substrato e consequentemente tornam-se inativas, enfraquecendo a estrutura 

granular (BEUN et al., 2002). Sob essas condições, a obtenção de granulação estável é 

improvável. 

Como observado em estudos anteriores, a estabilidade do lodo granular é 

melhorada quando bactérias de crescimento lento são preferencialmente selecionadas e 

o desenvolvimento de organismos heterotróficos de crescimento rápido em ambiente 

aeróbio é minimizado (PRONK et al., 2015a; DE KREUK e VAN LOOSDRECHT, 

2004; OEHMEN et al., 2007). Para obter baixas taxas de crescimento quando o afluente 

contém DQO facilmente biodegradável (acetato), o substrato externo deve ser 

primeiramente convertido em compostos intracelulares de degradação lenta (PHA e 

glicogênio) sob condições anaeróbias, podendo então ser utilizados para o crescimento 

bacteriano sob condições aeróbias/anóxicas subsequentes, quando o substrato externo 

não estiver mais disponível (DE KREUK et al., 2004). Essa conversão é eficientemente 

realizada por dois diferentes grupos microbianos presentes nos processos de tratamento 

de águas residuárias: PAO e GAO. Comparados a outros heterotróficos comuns, esses 

organismos apresentam uma taxa de crescimento bastante reduzida, comparável até 

mesmo com a de nitrificantes de crescimento lento (BRDJANOVIC et al., 1998; 

LOPEZ-VAZQUEZ et al., 2009). Além disso, foi reportado que um curto período de 

abundância de substrato seguida por um longo período de ausência de substrato 

orgânico seleciona bactérias que tendem a formar agregados e limita o crescimento de 

organismos filamentosos (DE KREUK e VAN LOOSDRECHT, 2004; MCSWAIN et 

al., 2004). A implementação de um regime que alterne fases com ausência e presença de 

substrato também permite o desenvolvimento de organismos que armazenam 

rapidamente a matéria orgânica afluente na forma de polímeros intracelulares 

(FIGUEROA et al., 2015). 

Levando em consideração essas informações, o reator foi submetido à 

alimentação em fluxo ascendente através do leito de lodo sedimentado, em condições 

anaeróbias, de modo a favorecer o contato entre a biomassa e o substrato e 
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consequentemente, maximizar a conversão de DQO rapidamente biodegradável em 

polímeros intracelulares. No entanto, como o inóculo foi obtido de uma planta de 

tratamento de esgoto destinada apenas à remoção de matéria carbonácea, a presença de 

PAO e GAO não era esperada. Na realidade, as usuais conversões de EBPR (liberação e 

consumo de fosfato sob condições anaeróbias e aeróbias, respectivamente) não foram 

observadas. Mesmo com o regime anaeróbio-aeróbio ao qual o RBS foi submetido, a 

atividade de PAO não foi observada no sistema. De maneira similar, a atividade de 

GAO pode também ser negligenciada, uma vez que a conversão de DQO em polímeros 

intracelulares durante a fase de alimentação anaeróbia (quando nenhum receptor de 

elétrons estava presente) foi muito baixa (~20%). Isso levou a uma longa fase de 

abundância de substrato, estimulando o crescimento de estruturas filamentosas. Além 

disso, a remoção de amônio no decorrer do experimento foi bastante pequena, indicando 

baixa capacidade de nitrificação. Nesse contexto, a predominância de bactérias 

heterotróficas de rápido crescimento sobre os organismos de lento crescimento (PAO, 

GAO e nitrificantes) levou ao crescimento de filamentosos e à desgranulação. 

Apesar dos PAO terem se estabelecido no lodo granular desenvolvido por Akker 

et al. (2015), a carga de substrato aplicada excedeu a capacidade de armazenamento 

anaeróbia desses organismos. Isso resultou na disponibilidade de substrato externo na 

fase aerada, favorecendo o crescimento de organismos filamentosos de rápido 

crescimento. Os autores então decidiram aplicar uma menor carga orgânica de modo a 

que a DQO afluente fosse convertida o máximo possível durante a alimentação 

anaeróbia, minimizando a DQO que adentrava o estágio aerado e evitando o 

crescimento excessivo de filamentos (AKKER et al., 2015). Nesse estudo, contudo, a 

atividade dos organismos capazes de armazenar DQO sob condições anaeróbias não foi 

detectada no inóculo do lodo. Por conta disso, para favorecer o crescimento de 

organismos de crescimento lento buscando obter grânulos estáveis, uma nova estratégia 

de operação foi implementada (Fase II). Antes de realizar a seleção dos flocos de lodo 

maiores com vistas à granulação, o que é comumente a primeira etapa em um RBS para 

formação de grânulos, o inóculo foi submetido a um estágio de pré-adaptação no intuito 

de estimular o desenvolvimento de PAO e nitrificantes. Durante o estágio de 

aclimatação, que durou 40 dias, o tempo de sedimentação foi mantido elevado (40 

minutos) para prevenir o arraste do lodo. Diferentemente do observado na Fase I, ao 

empregar essas condições de operação, a maior parte da DQO afluente (na forma de 
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acetato) foi convertida durante a fase de alimentação anaeróbia, possivelmente devido à 

atividade de PAO e/ou GAO. Concomitantemente, liberação anaeróbia de fosfato e 

consumo aeróbio de fosfato por PAO começaram a ser observados. Ao permitir 

conversão quase completa do substrato orgânico sob condições anaeróbias, um regime 

alternado de presença e ausência de substrato foi imposta ao biorreator, suprimindo o 

desenvolvimento de estruturas filamentosas. Além disso, com a reduzida carga orgânica 

na fase aerada, foi atingida remoção completa de amônio, sugerindo o enriquecimento 

do lodo com nitrificantes. Uma vez que o estágio de aclimatação foi completado, o 

tempo de sedimentação foi gradualmente reduzido e os primeiros grânulos foram 

formados. Ao limitar os heterótrofos de crescimento rápido, obteve-se uma biomassa 

granular estável, de formato regular, com rápida sedimentação e sem filamentos. A 

comparação entre os processos de granulação observados nas duas estratégias 

operacionais (Fase I e Fase II) está ilustrada na Figura 5.28.  

Baseando-se nos resultados desse estudo e em dados previamente reportados 

(PRONK et al., 2015a), uma representação esquemática do processo de granulação nas 

Fases I e II, apontando as conversões de substrato sob condições anaeróbias e aeróbias e 

seus efeitos na morfologia da biomassa granular, é apresentada na Figura 5.29. 
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Figura 5.28: Evolução da estrutura granular ao longo da operação do reator: a) Fase I e b) Fase II. 
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Figura 5.29: Morfologia dos grânulos aeróbios e sua relação com o perfil de consumo de substrato (matéria orgânica) na fase anaeróbia/aeróbia.
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5.4 Remoção de nutrientes por biomassa granular em condições de clima 

tropical: desafios e vantagens 

A remoção biológica de fosfato depende da atividade de PAO, selecionados 

submetendo-se a biomassa à condições aeróbias/anóxicas alternadas. Esses organismos 

são capazes de acumular polifosfato em níveis superiores àqueles requeridos para 

satisfazer o anabolismo bacteriano (WENTZEL et al., 2008). Desse modo, fosfato pode 

ser removido do sistema a partir da retirada de lodo excedente rico em fósforo. A 

conversão da matéria orgânica por PAO em ambiente anaeróbio está diretamente 

associada à liberação de fosfato e acúmulo de PHA (MINO et al. 1998), como 

observado apenas na Fase II. Para estimar a quantidade de matéria orgânica (em termos 

de DQO) consumida por PAO durante a fase de alimentação anaeróbia, a razão entre a 

liberação de fosfato e consumo de DQO foi calculada. Espera-se que o valor desta razão 

seja de cerca de 0,5 P-mol/C-mol para uma cultura altamente enriquecida em PAO. Por 

outro lado, para uma cultura microbiana consistindo apenas em GAO, essa relação deve 

ser nula (BRDJANOVIC et al., 1997). Nesse estudo, a maior razão entre a liberação de 

P/consumo de DQO foi de 0,34 P-mol/C-mol, valor obtido durante a fase de seleção de 

grânulos. Isso implica que a quantidade teórica máxima de matéria carbonácea afluente 

consumida pelos PAO em ambiente anaeróbio foi próxima a 70%. No entanto, as 

transformações características de EBPR (isto é, liberação e absorção de fosfato em 

condições anaeróbias e aeróbias, respectivamente) foram muito instáveis ao longo da 

operação do reator. Embora o tempo de retenção de sólidos tenha sido mantido em cerca 

de 30 dias a partir da etapa de granulação completa da biomassa na Fase II, a remoção 

média de fosfato foi de apenas 30%. Esse desempenho é menor que o relatado em 

estudos anteriores envolvendo sistemas de lodo granular aeróbio (DE KREUK et al., 

2005; BASSIN et al., 2012b; PRONK et al., 2014). Além disso, quando a biomassa do 

reator se tornou totalmente granulada, a razão entre liberação de fósforo e o consumo de 

DQO foi de apenas 0,15 P-mol/C-mol, indicando que menos de 30% da DQO afluente 

foi consumida por PAO. 

Dados os resultados obtidos, possivelmente ocorreu uma competição entre PAO 

e GAO pela DQO afluente, com os GAO sendo favorecidos pelas condições de 

operação do reator. Tal constatação será melhor discutida no item 5.5, na análise da 

comunidade microbiana. Suspeita-se que a temperatura tenha influenciado diretamente 
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essa competição e consequentemente o desempenho de remoção de fósforo, uma vez 

que essa era a única variável durante o experimento. Do fim da fase de seleção de 

grânulos até o início do estágio de granulação completa, a temperatura ambiente subiu 

de 27 para 32°C como resultado de uma mudança de estação (de primavera para verão). 

Estudos prévios reportaram que a remoção de fósforo pode ser prejudicas em altas 

temperaturas, sob as quais GAO são favorecidos (LOPEZ-VAZQUEZ et al., 2009; 

BASSIN et al., 2012b). Similarmente aos PAO, esses organismos são também capazes 

de armazenar DQO como PHA na ausência de receptores externos de elétrons. No 

entanto, eles não liberam ou consomem fosfato, e, portanto, não contribuem para a 

remoção de fósforo do sistema. Ao contrário, eles competem com os PAO pelo 

substrato orgânico afluente (BASSIN et al., 2012b). Como a remoção anaeróbia de 

DQO permaneceu razoavelmente constante durante todo o processo de granulação, 

sugere-se que os GAO foram os principais organismos a converter anaerobicamente a 

matéria orgânica em polímeros intracelulares. Dificuldades em obter elevada remoção 

biológica de fósforo em sistemas de lodo granular aeróbio em condições anaeróbias-

aeróbias alternadas foram também reportadas por Thwaites et al. (2017), os quais 

atribuíram a baixa remoção de fosfato (<20%) à predominância de GAO na comunidade 

microbiana. Logo, a remoção biológica de fósforo pode ser considerada um desafio em 

sistemas de lodo granular aeróbio em países tropicais. 

Em relação à nitrificação, os resultados obtidos na Fase I sugerem que 

organismos nitrificantes de crescimento lento foram possivelmente superados por 

heterotróficos devido à presença DQO externa no período aerado, resultando em um 

baixo desempenho de nitrificação. Nesse contexto, a pré-adaptação do lodo de inóculo 

oriundo da planta de tratamento destinada apenas à remoção de DQO e com baixa 

capacidade de nitrificação foi de extrema importância. O estágio de aclimatação 

permitiu que a maior parte da DQO fosse convertida durante a alimentação anaeróbia, 

favorecendo a nitrificação na fase aeróbia subsequente. Consequentemente, amônio foi 

removido rapidamente na fase aerada, com taxas superiores a 14 mgNH4-N/(gSSV.h). 

Além disso, foi observado que, se o lodo não for enriquecido com nitrificantes antes do 

estágio de seleção de grânulos (tal como ocorrido na Fase I), é pouco provável que a 

nitrificação melhore mais adiante, especialmente sob as condições de arraste de lodo 

comumente empregadas durante a granulação aeróbia. 
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Neste estudo, a eficiência de remoção de nitrogênio foi positivamente 

relacionada ao diâmetro médio dos grânulos presentes no interior do reator ao longo dos 

diferentes estágios de granulação. Grânulos maiores apresentam uma zona anóxica 

maior, o que favorece a desnitrificação (De KREUK e Van LOOSDRECHT, 2005; 

CYDZIK-KWIATKOWSKA et al., 2014). Por outro lado, uma vez que partículas 

maiores se estabeleceram no RBS durante a fase de granulação completa, a taxa 

específica máxima de nitrificação diminuiu. Esse resultado pode estar relacionado à 

redução da zona aeróbia dos grânulos (CYDZIK-KWIATKOWSKA et al., 2014) e, por 

conseguinte, à fração volumétrica dos grânulos que está disponível para a nitrificação 

(BASSIN et al., 2012b). 

5.5 Análise da comunidade microbiana 

5.5.1 Caracterização dos perfis bacterianos das Fases I e II 

Para investigar a diversidade bacteriana no reator nas Fases I e II, sequências do 

gene 16S rRNA foram amplificadas por PCR a partir do DNA extraído de diversas 

amostras de biomassa (lodo de inóculo e biomassa granular em diferentes estágios de 

operação do reator). As sequências nucleotídicas foram, em seguida, reveladas por 

pirosequenciamento dos produtos de PCR. Leituras de sequências de baixa qualidade ou 

tamanho inadequado não foram consideradas na análise, de modo que em torno de 

17500 - 45000 leituras satisfatórias foram obtidas a partir do DNA genômico, 

dependendo da amostra (Tabela 5.1). Como mostrado na Figura 5.30, as curvas de 

rarefação para todas amostras analisadas se aproximaram da saturação, assegurando que 

o sequenciamento cobriu a grande maioria da comunidade bacteriana do reator. 

A riqueza e diversidade de bactérias no reator em diferentes fases operacionais 

foram avaliadas com base no número unidades taxonômicas operacionais (UTOs), 

estimador de riqueza baseado em abundância (índice Chao1) e índices de diversidade de 

Shannon e Simpson (Tabela 5.1). O número de UTOs foi maior nas amostras de inóculo 

(lodo floculento) de cada fase operacional em comparação com a biomassa granulada 

correspondente. Na Fase I, o número de UTOs após a granulação diminuiu cerca de 

50% em comparação com o lodo de inóculo. Um comportamento semelhante foi 

observado na Fase II, para a qual o número de UTOs na amostra do inóculo atingiu 824, 
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enquanto que para os primeiros grânulos formados e grânulos maduros correspondeu a 

480 e 696, respectivamente. 

 

 
Figura 5.30: Curvas de rarefação para todas as amostras analisadas. 

 

Tabela 5.1: Índices de diversidade α das amostras do reator em diferentes estágios da 

operação. 

 Amostras  Índices de riqueza  Índices de diversidade 

Fase Número de 

sequências 

Número 

de UTOs
a
 

Chao I  Shannon 

(H) 

Simpson 

(D) 

        

Fase I IN_I 22923 639 853,3  4,838 0,9847 

GR_I 21554 314 543,5  2,932 0,9018 

UG_I 18989 369 541,6  2,931 0,8407 

 

Fase II 

IN_II 25846 824 1039  4,861 0,9801 

FG_II 24136 480 639,2  4,111 0,9659 

MG_II 45456 696 911,5  4,424 0,9644 

LG_II 24910 563 692,5  4,211 0,9623 

 DG_II 17632 469 604,2  4,000 0,9486 

a
 Nível de corte de 5% 
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O índice Chao1 para as amostras de lodo de inóculo em ambas as fases também 

foi maior do que para a biomassa granular, confirmando que as mesmas apresentaram 

maior riqueza bacteriana. No que diz respeito à diversidade α, as amostras de inóculo 

também apresentaram maior diversidade, uma vez que os índices de Shannon 

correspondentes foram os mais elevados (cerca de 4,8). Da mesma forma, essas 

amostras também apresentaram maiores valores para o índice de Simpson, indicando 

que o nível de dominância na comunidade bacteriana foi menor. 

5.5.2 Perfis bacterianos em nível do filo 

A abundância relativa da comunidade bacteriana em nível de filo é mostrada na 

Figura 5.31. Filos menos representativos foram agrupados em uma categoria 

denominada "Outros". A partir dos resultados obtidos, pode-se observar que a 

diversidade bacteriana do inóculo foi maior do que a das outras amostras. Quando as 

amostras de lodo de inóculo utilizadas nas Fases I e II (IN_I e IN_II, respectivamente) 

são comparadas, observa-se perfis ligeiramente diferentes. Isso era esperado, uma vez 

que, embora oriundo da mesma planta de tratamento de esgoto sanitário, o lodo de 

inóculo utilizado nas duas fases de operação foi coletado em tempos diferentes. Em 

ambas as amostras do inóculo, observou-se uma distribuição mais equitativa entre os 

diferentes filos. Muitos filos foram detectados nessas duas amostras, sendo os mais 

dominantes: Proteobacteria, Actinobacteria, Chloroflexi, Acidobacteria, 

Planctomycetes, Bacteroidetes e Firmicutes. As proporções relativas variaram 

ligeiramente dependendo da amostra de inóculo (Fase I e II). As principais diferenças 

foram observadas para Actinobacteria e Bacteroidetes. O primeiro filo foi mais 

abundante no inóculo da Fase I, enquanto a importância relativa do segundo foi maior 

no inóculo da Fase II. Nenhum filo não classificado foi detectado na análise. 

Apesar das semelhanças entre o lodo de inóculo das diferentes fases 

operacionais, a atribuição taxonômica das sequências de DNA revelou perfis bem 

diferentes ao longo do processo de granulação. Proteobacteria foi o filo mais dominante 

em todas as amostras, embora sua proporção relativa tenha variado dependendo do 

estágio operacional. Na Fase I, as proteobactérias representaram 33% das sequências do 

lodo de inóculo (IN_I). Quando a biomassa se tornou totalmente granulada (GR_I), este 

filo tornou-se ainda mais abundante e correspondeu a cerca de 80% da comunidade 

bacteriana total. A importância relativa das proteobactérias permaneceu relativamente 
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constante no estágio de granulação instável (UG_I). Quando a granulação completa foi 

alcançada na Fase I, a comunidade de bactérias tornou-se dominada por poucos filos. 

Portanto, muitos filos detectados em alta frequência no inóculo estiveram presentes em 

pequenas quantidades nos grânulos formados. Este é o caso de Actinobacteria, cuja 

porcentagem relativa à comunidade geral caiu de 18% para 5% quando ocorreu 

granulação. No estágio de granulação instável, esse filo particular tornou-se ainda 

menos importante no perfil bacteriano. Cloroflexi e Acidobacteria são dois filos 

abundantemente presentes no lodo de inóculo (IN_I), mas detectados em quantidade 

bastante reduzida na biomassa granular (GR_I e UG_I). A frequência de 

Planctomycetes aumentou ligeiramente de 8 a 10% com a granulação de lodo, mas 

praticamente diminuiu para níveis não detectáveis (~ 0,1%) quando apareceram 

grânulos instáveis. Por sua vez, a frequência relativa de Bacteroidetes na comunidade 

microbiana diminuiu desde o início de operação reator (lodo de inóculo) até o estágio de 

biomassa totalmente granulada (GR_I), mas posteriormente aumentou novamente nos 

grânulos instáveis (UG_I). Na última condição, eles representaram cerca de 11% de 

todas as leituras de DNA. 

Conforme observado na Fase I, o filo Proteobacteria também se tornou mais 

abundante quando o lodo floculento (IN_II) foi transformado em biomassa granular na 

Fase II. De fato, a frequência relativa desse filo aumentou dos primeiros grânulos 

formados (FG_II) para os grânulos maduros (MG_II). Nesse último estágio, as 

proteobactérias representavam 66% de todas as leituras. No entanto, uma distribuição 

mais uniforme dos diferentes filos foi observada na Fase II em comparação com a Fase 

I, na qual a frequência de Proteobacteria atingiu 80% das leituras totais. A abundância 

de Actinobacteria, Chloroflexi e Acidobacteria diminuiu substancialmente do lodo de 

inóculo para os grânulos maduros. Por outro lado, a porcentagem de Bacteroidetes 

tendeu a aumentar ao longo do processo de granulação. A porcentagem relativa dos filos 

remanescentes não variou muito entre o período de partida (IN_II) e o estágio de 

biomassa granular madura (MG_II). 
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Figura 5.31: Abundância relativa dos filos bacterianos nas amostras coletadas em 

diferentes estágios da operação do reator ao longo das Fases I e II. 

 

Depois de algum tempo operando em estado pseudo-estacionário com grânulos 

maduros, alguns grânulos de cor clara e escura (designados como LG_II e DG_II, 

respectivamente) apareceram no reator. Ambos foram cuidadosamente separados para 

avaliar a composição da suas comunidades microbianas. Em nível de filo, já havia uma 

diferença evidente entre os perfis bacterianos das duas amostras. Ambas foram 

dominados por Proteobacteria, embora alguns filos tenham sido mais abundantes em 

LG_II ou DG_II. Na amostra LG_II, bactérias do filo Actinobacteria apresentaram a 

segunda maior frequência (11%), enquanto na DG_II essa posição foi ocupada por 

Bacteroidetes, que representaram 27% da comunidade bacteriana. O terceiro filo mais 

abundante em LG_II e DG_II foi, respectivamente, Planctomycetes (7%) e Nitrospirae 

(9%). Muitos filos detectados na biomassa de cor clara (por exemplo, Verrucomicrobia, 

Cyanobacteria, Spirochaetes e Gemmatimonadetes) estiveram praticamente ausentes 

nos grânulos de cor escura, os quais apresentaram menor riqueza e diversidade 

microbiana. 

5.5.3 Perfis bacterianos em nível de classe 

O perfil da comunidade bacteriana também foi avaliado em níveis taxonômicos 

mais específicos, como classe e gênero. A abundância relativa das comunidades 

microbianas em nível de classe é ilustrada na Figura 5.32. Para uma melhor 

interpretação dos dados, apenas as primeiras 30 classes classificadas mais importantes 

foram consideradas na análise, enquanto as classes restantes (52) foram agrupadas em 
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uma categoria separada designada como "Outros". As classes não classificadas também 

foram agrupadas separadamente. 

Conforme observado no ranking taxonômico de filo, a diversidade bacteriana 

das amostras de inóculo (IN_I e IN_II) em nível de classe também foi maior do que a 

das outras amostras. Além disso, o perfil bacteriano das duas amostras de inóculo foi 

semelhante, com pequenas divergências na proporção relativa de algumas classes. As 

primeiras oito classes classificadas mais dominantes foram as mesmas para as amostras 

IN_I e IN_II: Alphaproteobacteria, Actinobacteria, Gammaproteobacteria, 

Planctomycetia, Acidobacteria_Gp4, Anaerolineae, Sphingobacteriia e Caldilineae. 

Na Fase I, o perfil bacteriano em nível da classe mudou completamente após a 

granulação do lodo, sendo observado um nível mais alto de dominância de algumas 

classes específicas. A classe mais abundante no inóculo, ou seja, Alphaproteobacteria, 

tornou-se ainda mais dominante no estágio de biomassa granulada (GR_I), 

representando 73% de todas as leituras de DNA fornecidas pelo sequenciamento. No 

entanto, à medida que as propriedades da biomassa granular deterioraram-se, levando à 

granulação instável, Betaproteobacteria tornou-se a classe preponderante (59% das 

leituras) na amostra UG_I, enquanto a porcentagem relativa de Alphaproteobacteria 

caiu para 14%. Além disso, algumas classes que foram detectadas em IN_I e GR_I, 

como Planctomycetia, Acidobacteria_Gp4 e Anaerolineae, não foram detectadas na 

biomassa granular instável (UG_1). 

 

Figura 5.32: Estrutura da comunidade microbiana em nível da classe das amostras 

coletadas em vários estágios ao longo das Fases I e II. 
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Ao contrário do observado na Fase I, uma distribuição mais uniforme das 

diferentes classes ao longo do processo de granulação foi observada na Fase II. Além 

disso, o perfil bacteriano das amostras de biomassa granular (tanto FG_II como MG_II) 

foi bastante semelhante ao apresentado pelo inóculo (IN_II). Observou-se uma 

frequência relativamente alta de Alphaproteobacteria em todas as amostras da Fase II, 

embora Gammaproteobacteria tenha se tornado a classe dominante nos grânulos 

maduros. Organismos pertencendo às classes Actinobacteria e Acidobacteria_Gp4, 

ambos correspondendo a cerca de 9% da comunidade microbiana na amostra IN_II, 

foram detectados em pequenas quantidades nos estágios subsequentes. Por outro lado, 

as classes Sphingobacteriia e Betaproteobacteria foram observadas em alta frequência 

em praticamente todas as amostras da Fase II. Novamente, como observado em nível de 

filo, a estrutura bacteriana dos grânulos de cor clara foi bastante distinta em comparação 

com a dos grânulos de cor escura. O perfil dos últimos se assemelha mais ao 

apresentado pelos grânulos maduros (MG_II), mas os grânulos de coloração clara 

abrigaram uma comunidade de bactérias completamente diferente (Figura 5.33). 

 

 
Figura 5.33: Grânulos de coloração clara e escura da Fase II. 

 

5.5.4 Perfis bacterianos das amostras de inóculo em nível do gênero 

Em função da comunidade bacteriana do lodo de inóculo ter apresentado uma 

diversidade muito elevada e ter um perfil completamente diferente das amostras de 

biomassa granular, a comparação entre a atribuição taxonômica das sequências em nível 

do gênero foi avaliada separadamente para IN_I e IN_II. Devido ao elevado número de 

gêneros diferentes (cerca de 940), apenas os 30 mais relevantes foram mostrados na 

Figura 5.34. Juntos, eles representaram 35% e 54% do total de leituras de DNA das 

amostras de inóculo das Fases I e II, respectivamente. 
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Figura 5.34: Abundância relativa dos 30 gêneros mais abundantes nas amostras IN_I e 

IN_II. Os gêneros detectados em proporções menores foram agrupados separadamente 

na categoria "Outros". 

 

De um modo geral, a maioria dos organismos em nível de gênero (525 UTOs) 

foram compartilhados pelas duas amostras de inóculo, enquanto que 114 e 297 foram 

encontrados exclusivamente em IN_I e IN_II, respectivamente (Figura 5.35). 

Representando pelo menos 3% da comunidade bacteriana, os primeiros 5 gêneros mais 

abundantes nas amostras IN_I e IN_II foram os seguintes: Ornatilinia, Litorilinea, 

Phaeodactylibacter, Hyphomicrobium e Gp4 (IN_I) e Phaeodactylibacter, Gp4, 

Ignavibacteriales, Litorilinea e Blastocatella (IN_II). Cada um dos gêneros restantes 

representaram menos de 3% da comunidade bacteriana. 
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Figura 5.35: Diagrama de Venn ilustrando o número de unidades taxonômicas 

operacionais (UTOs) compartilhadas pelas amostras de inóculo das duas fases e 

exclusivamente encontradas em cada uma. 

 

5.5.5 Perfis bacterianos da biomassa granular em nível de gênero: Fase I 

A comparação entre o perfil bacteriano em nível de gênero para os grânulos 

maduros (GR_I) e os grânulos instáveis (UG_I) na Fase I pode ser vista na Figura 

5.36a-b. Uma vez que apenas dois gêneros foram compartilhados entre os 20 mais 

abundantes em cada amostra, a descrição das UTOs foi mostrada separadamente para 

GR_I e UG_I. Portanto, é importante notar que uma determinada cor não representa o 

mesmo gênero em (a) e (b). Os gêneros restantes (347) não foram considerados na 

análise, pois cada filotipo individual correspondeu a menos de 0,5% de todas as leituras 

das sequências de DNA. 

Em GR_I, Devosia foi o gênero predominante e representou 16% de todas as 

sequências. Shinella, Bosea e Pseudolabrys foram, respectivamente, o segundo, terceiro 

e quarto gêneros mais frequentes, representando cerca de 12%, 12% e 10% da 

comunidade bacteriana global. Na amostra UG_I, no entanto, o Azonexus foi o gênero 

mais frequente, correspondendo a 30% da comunidade. O segundo gênero mais 
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importante foi Dechloromonas, que representou 13% das leituras totais. A proporção de 

Sediminibacterium, Soehngenia e Zoogloea na comunidade bacteriana foi muito similar, 

representando entre 4 e 5% da comunidade bacteriana. 

 

 

Figura 5.36: Abundância relativa dos 20 gêneros classificados mais abundantes 

nas amostras GR_I e UG_I. Os gêneros restantes (347) foram detectados em proporções 

menores e foram agrupados na categoria ‘Outros’. 

 

5.5.6 Perfis bacterianos gerais de biomassa granular em nível de gênero: Fase II 

A análise dos 30 gêneros mais abundantes em todas as amostras da Fase II está 

mostrada na Figura 5.37. Os gêneros que foram detectados em quantidades menores 

foram agrupados na categoria "outros". Dado o número considerável de gêneros 
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diferentes (cerca de 1000), esta categoria constituiu uma fração significativa do total de 

leituras de DNA. 

O perfil bacteriano mudou consideravelmente dos primeiros grânulos formados 

(FG_II) para os grânulos maduros (MG_II), embora o intervalo de tempo envolvido na 

transformação de FG_II para MG_II correspondeu a aproximadamente 40 dias. Tanto a 

riqueza como a diversidade bacteriana foram mais pronunciadas na amostra de grânulos 

maduros em comparação com os primeiros grânulos formados, conforme indicado pelos 

índices de Chao I e Shannon (H) (Tabela 5.1). Para melhor ilustrar a dinâmica das 

principais UTOs na comunidade microbiana nos diferentes estágios da granulação, um 

mapa de calor (heatmap) é mostrado na Figura 5.39. 

 

 

Figura 5.37: Abundância relativa dos 30 gêneros classificados mais relevantes 

nas amostras na Fase II (FG_II, MG_II, LG_II, DG_II). 

 

Levando em consideração todas as amostras analisadas, o gênero mais 

abundante em toda a comunidade bacteriana foi Aquimonas. Contudo, esse gênero 

específico foi detectado apenas nos grânulos maduros, nos quais correspondeu a 12.6% 

de todas as sequências de DNA. Luteimonas foi o segundo gênero mais abundante, e 

sua importância relativa foi maior nos primeiros grânulos formados. Alkalispirillum, 

Ottowia, Vibrionimonas, Fluviicola, Sideroxydans e Taibaiella também são exemplos 

de UTOs presentes em maior número na amostra FG_II e que apresentaram abundância 
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relativamente baixa em MG_II. Por outro lado, Flavobacterium, Brevundimonas e 

Thiothrix foram detectados em maiores quantidades na amostra MG_II. 

Diferenças consideráveis também foram evidentes quando os grânulos de 

diferentes coloração (isto é, amostras LG_II e DG_II) são comparados com a amostra 

MG_II. Ambos os tipos de biomassa foram desenvolvidos após algum tempo a partir 

dos grânulos maduros (MG_II), embora a estrutura da comunidade bacteriana dos 

mesmos tenha sido bastante diferente da observada para MG_II. De fato, como ilustrado 

na Figura 5.38, 362 UTOs foram compartilhadas por MG_II e LG_II, enquanto que 334 

e 200 UTOs foram detectadas exclusivamente nas amostras MG_II e LG_II, 

respectivamente. Da mesma forma, cerca de 358 UTOs foram compartilhadas por 

MG_II e DG_II, enquanto que 338 e 111 UTOs foram detectadas apenas em MG_II e 

DG_II, respectivamente. 

Se as amostras LG_II e DG_II forem comparadas, o número de UTOs 

compartilhadas por essas duas amostras foi de 284, embora muitas delas (278 e 185) 

tenham sido detectadas somente em LG_II e DG_II, respectivamente (Figura 5.38).  

 

 

Figura 5.38: Diagrama de Venn mostrando o número de unidades taxonômicas 

operacionais (UTOs) compartilhadas pelas amostras MG_II, LG_II e DG_II e 

exclusivamente encontradas em cada uma. 
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Muitos gêneros abundantemente presentes na primeira amostra (por exemplo, 

Devosia, Shinella, Bosea, Paracoccus, Nitrobacter e Sphingomonas), foram detectados 

apenas em pequenas quantidades nos grânulos com coloração escura. Por outro lado, 

Dechloromonas, Zooglea, Nitrospira e Defluviicoccus foram mais abundantes na 

amostra DG_II em comparação com LG_II (Figura 5.39). 

Para fins comparativos, os dados do lodo de inóculo (IN_II) também são 

exibidos. A abundância média de leitura de uma UTO específica em todas as amostras 

analisadas também é indicada. Os organismos pertencentes à categoria "Outros" (Figura 

5.37) foram excluídos da análise. 

 

 

Figura 5.39: Heatmap ilustrando a proporção relativa dos 20 gêneros mais abundantes 

da comunidade bacteriana dos grânulos. Para esta análise, foram consideradas todas as 

amostras de lodo granular da Fase II (FG_II, MG_II, LG_II e DG_II).  

 

5.5.7 Análise de PAO, GAO e bactérias nitrificantes nas Fases I e II 

O objetivo principal da operação do sistema de lodo granular aeróbio foi a 

remoção combinada de matéria orgânica (DQO), fósforo e nitrogênio do esgoto 

doméstico sintético. Portanto, a análise dos micro-organismos envolvidos nos processos 
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de remoção de nitrogênio e fosforo é particularmente relevante para entender a 

funcionalidade do sistema. Para entender melhor a distribuição desses organismos, foi 

realizada uma análise separada para PAO, GAO e bactérias nitrificantes. Um mapa de 

calor (heatmap) descrevendo o percentual relativo de diferentes gêneros pertencentes a 

cada grupo funcional em toda a comunidade bacteriana é mostrado na Figura 5.40.  

A porcentagem dos membros dos diferentes grupos funcionais nas amostras de 

lodo de inóculo das Fases I (IN_I) e II (IN_II) foram bastante semelhantes, o que está de 

acordo com os resultados de sequenciamento para os níveis de filo e classe (Figura 5.31 

e Figura 5.32). Na Fase I, a proporção relativa de PAO relacionados ao gênero 

Rhodocyclus nas diferentes amostras foi muito pequena. No entanto, PAO pertencentes 

ao gênero Dechloromonas já foram detectados no lodo de inóculo, mas foi na biomassa 

granular instável (UG_I) que este grupo foi surpreendentemente abundante, 

correspondendo a 13,1% de todas as leituras de DNA. Na Fase II, PAO relacionados ao 

gênero Rhodocyclus foram detectados em quantidades menores em comparação com 

outros PAO, mas sua proporção relativa aumentou de níveis praticamente nulos para 

cerca de 0,1% quando lodo na forma de flocos (IN_II) foi transformado em pequenos 

grânulos (FG_II). Estes organismos, no entanto, não se desenvolveram mais nos 

grânulos maduros (MG_II). 

Conforme observado na Fase I, bactérias do gênero Dechloromonas foram os 

principais PAO. Estes organismos já foram detectados em quantidades mais elevadas no 

lodo de inóculo e tornaram-se gradualmente mais abundantes ao longo do processo de 

granulação. Sua proporção relativa na comunidade bacteriana aumentou de 0,7% para 

cerca de 1% do estágio IN_II para FG_II. O desenvolvimento dos grânulos para MG_II 

também foi acompanhado por um aumento na proporção de organismos relacionados 

com Dechloromonas para aproximadamente 2%. A estratificação da biomassa em 

grânulos de cor clara e escura ao longo do estágio completo de granulação revelou 

resultados interessantes. Curiosamente, organismos do gênero Dechloromonas não 

foram detectados em LG_II, mas constituíram uma grande fração da comunidade 

bacteriana (9,7%) na amostra DG_II (Figura 5.40).  

No que diz respeito aos organismos acumuladores de glicogênio (GAO), dois 

gêneros principais foram detectados: Defluviicoccus e Propionivibrio. O primeiro foi 

mais abundante em praticamente todas as amostras analisadas. Na Fase I, a contribuição 

relativa de Defluviicoccus diminuiu consideravelmente ao longo do processo de 
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granulação, de 0,01% (IN_I) para cerca de 0,004% (GR_I). Por outro lado, observou-se 

que sua importância relativa aumentou gradualmente ao longo dos diferentes estágios de 

granulação na Fase II. Partindo de níveis praticamente não detectáveis em IN_II, esses 

organismos representaram cerca de 1% da comunidade bacteriana em MG_II. 

Diferenças significativas também foram observadas entre amostras de LG_II e DG_II. 

No primeiro caso, as bactérias relacionadas ao gênero Defluviicoccus não foram 

encontradas, mas representaram cerca de 3,8% de todas as leituras da amostra DG_II. 

Bactérias do gênero Propionivibrio foram raramente detectadas na Fase I, mas sua 

proporção aumentou para cerca de 0,15% nos grânulos maduros na Fase II (MG_II). Ao 

contrário de outros PAO e GAO, organismos pertencendo ao gênero Propionivibrio 

foram mais abundantes nos grânulos de cor clara. 

No que diz respeito à comunidade nitrificante, Nitrosomonas foi o gênero de 

AOB dominante. Nitrosospira constituiu uma fração muito pequena da comunidade 

nitrificante, especialmente na Fase I. Na Fase II, a porcentagem relativa de 

Nitrosomonas aumentou de níveis quase não detectáveis no lodo de inóculo até cerca de 

1,1% em grânulos maduros. Além disso, estes organismos estavam mais 

abundantemente presentes nos grânulos de cor escura. 

 

 
Figura 5.40: Mapa de calor mostrando os percentuais relativos de diferentes grupos 

funcionais importantes envolvidos nas tranformações de fósforo e nitrogênio no reator. 

 

Os resultados de sequenciamento também revelaram que Nitrobacter dominou a 

comunidade de NOB na Fase I. Seu percentual relativo aumentou de 0,9% para 5,2% ao 

longo do processo de granulação (de IN_I para GR_I), mas diminuiu acentuadamente 

para valores extremamente baixos (<0,01%) na biomassa instável (UG_I). Nitrospira e 

Nitrococcus representaram uma fração pequena da comunidade bacteriana nessa fase 

operacional. Na Fase II, no entanto, Nitrobacter e Nitrospira foram detectados em 

quantidades relativamente semelhantes. As maiores divergências foram observadas para 

as amostras LG_II e DG_II. Na primeira, Nitrobacter correspondeu a 3,3% de todas as 
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leituras, enquanto Nitrospira compreendeu uma pequena fração da comunidade NOB. 

Na segunda, por outro lado, Nitrospira alcançou a marca de 9,1% de todas as 

sequências, enquanto Nitrobacter foi praticamente inexistente na amostra LG_II. 

Conforme observado na Fase I, Nitrococcus quase não foi detectado em todas as 

amostras da Fase II. 

5.5.8 Avaliando a riqueza e a diversidade bacteriana e outras características dos 

flocos de lodo ativado e da biomassa granular nas Fases I e II 

Como ambas as amostras de lodo de inóculo foram obtidas a partir da mesma 

planta de tratamento de esgoto sanitário, embora em diferentes períodos, esperava-se 

que o perfil da comunidade bacteriana do inóculo em ambas as fases (IN_I e IN_II) 

fosse semelhante. De fato, isso foi confirmado pelos resultados de sequenciamento 

(Figura 5.31 e Figura 5.34), os quais revelaram que a maioria das UTOs foram 

compartilhadas pelas duas amostras (Figura 5.35). A maior riqueza e diversidade do 

lodo de inóculo é possivelmente atribuída ao fato de que o mesmo foi coletado a partir 

de um reator de grande escala tratando esgoto doméstico real, que compreende uma 

ampla gama de compostos orgânicos e inorgânicos cujas concentrações podem variar 

muito ao longo do tempo (METCALF E EDDY, 2002). Por outro lado, a biomassa 

coletada a partir do sistema de laboratório foi submetida à alimentação com água 

residuária sintética, contendo acetato como fonte de carbono, o que pode ter contribuído 

para selecionar organismos específicos. Observou-se um perfil bacteriano 

completamente diferente para a biomassa granular nas Fases I e II em comparação com 

o respectivo lodo de inóculo. De fato, das 30 UTOs mais abundantes em nível do gênero 

nos grânulos formados nas Fases I e II, apenas 4 (para GR_I) e 6 (para FG_II) também 

estavam entre os 30 UTOs mais relevantes no inóculo (Figura 5.31). Além disso, é 

muito provável que as condições operacionais do reator, como a fase de alimentação em 

fluxo pistonado sob condições anaeróbias seguida de fase de aeração tenham 

desempenhado um papel importante no estabelecimento de diferentes grupos funcionais 

no sistema (DE KREUK E VAN LOOSDRECHT, 2004). Também não se pode excluir 

que, durante o estágio de granulação do lodo em ambas as fases (isto é, a transformação 

de IN_I em GR_I e IN_II em FG_II), ocorreu uma seleção natural de bactérias, como 

apontado em estudos anteriores (WEISSBRODT et al., 2012). Isso pode ter levado a 

uma menor diversidade e maior nível de dominância na comunidade bacteriana da 
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biomassa granular formada, como demonstrado pelos menores valores do índice de 

Shannon (H) e de Simpson, respectivamente (Tabela 5.1). 

É interessante ressaltar que, apesar da riqueza e da abundância relativamente 

menor apresentada pela biomassa granular em comparação com a do lodo floculento 

utilizado como inóculo, as características da biomassa mudaram consideravelmente dos 

primeiros grânulos formados aos grânulos maduros na Fase II. O número de UTOs e, 

portanto, o índice de riqueza de Chao I, aumentaram substancialmente da amostra FG_II 

para a MG_II. Isso sugere que, à medida que a granulação evoluiu ao longo do tempo, e 

o tamanho das partículas aumentou gradualmente, novas camadas bacterianas foram 

desenvolvidas. Outros micro-organismos puderam então colonizar o biofilme granular, 

contribuindo para expandir a comunidade bacteriana destes aglomerados microbianos. 

Além disso, mesmo sob uma operação estável do reator, a biomassa granular 

desenvolvida é susceptível a mudanças, como demonstrado pelo aparecimento de 

grânulos de cor escura (DG_II) e clara (LG_II) na Fase II, cada qual mostrando um 

perfil bacteriano distinto (Figura 5.31 - Figura 5.32). Como a riqueza e a diversidade da 

comunidade microbiana dessas amostras de lodo granular de diferente coloração foram 

menores quando comparadas com a biomassa a partir da qual foram originadas (ou seja, 

MG_II), é possível inferir que alguns grupos microbianos preferem se estabelecer em 

determinados aglomerados microbianos, levando a um maior nível de dominância na 

comunidade bacteriana (Tabela 5.1) e segregação de biomassa dentro do reator. 

5.5.9 Compreendendo o processo de granulação nas Fases I e II com base nos perfis 

bacterianos 

Os resultados mostraram que a riqueza e a diversidade da comunidade 

microbiana foram reduzidas quando o processo de granulação do lodo ocorreu nas Fases 

I e II. Além disso, quando a composição da comunidade de bactérias das amostras de 

lodo granular das Fases I e II é comparada, observa-se que as primeiras apresentaram 

uma distribuição mais desigual dos diferentes filos e classes, levando a um maior nível 

de dominância e menor diversidade (Tabela 5.1). Com base apenas nestes resultados e 

sem uma análise adicional acerca das UTOs presentes na biomassa granular ao longo 

dos diferentes estágios de operação do reator, torna-se difícil explicar os principais 

motivos da ocorrência de instabilidade do lodo granular e posterior desgranulação na 

Fase I. No entanto, esses dados sugerem preliminarmente que uma maior riqueza e 
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diversidade da comunidade bacteriana favorece a obtenção de granulação estável 

durante um período de tempo prolongado, como observado na Fase II.  

Para uma melhor compreensão do processo de granulação em cada fase 

experimental, é necessário rastrear o perfil da comunidade microbiana ao longo do 

tempo. Os dados de sequenciamento revelaram que, ao longo das transformações dos 

flocos de lodo ativado em grânulos em ambas as fases, a frequência relativa das 

proteobactérias aumentou substancialmente e esses organismos representaram a maioria 

da comunidade bacteriana. De maneira oposta, outros filos como Actinobacteria, 

Chloroflexi e Acidobacteria tornaram-se gradualmente menos importantes conforme a 

granulação prosseguiu nas Fases I e II, sugerindo que estes organismos desempenham 

um papel menos importante no desenvolvimento de grânulos. Na maioria das plantas de 

tratamento de águas residuárias municipais, predomina o filo Proteobacteria, sendo 

Betaproteobacteria a classe mais abundante, desempenhando um papel fundamental na 

remoção de matéria orgânica e nutrientes (NIELSEN et al., 2010; HU et al., 2012; 

CYDZIK-KWIATKOWSKA E ZIELINSKA, 2016). Nessa pesquisa, 

Alphaproteobacteria (77% de todas as leituras) foi a classe dominante durante a 

granulação instável na Fase I, mas a porcentagem relativa de Betaproteobacteria foi 

muito maior no estágio de desgranulação. Na Fase II, no entanto, Alpha, Beta e 

Gammaproteobacteria juntamente com Sphingobacteriia foram classes altamente 

abundantes nos grânulos maduros (MG_II). Zhu et al. (2013) observaram que os 

grânulos estáveis foram dominados por Betaproteobacteria (mais de 60% da 

comunidade bacteriana). No entanto, o trabalho desses autores envolveu o tratamento de 

águas residuárias contendo compostos químicos específicos. 

Conforme mencionado anteriormente, a instabilidade dos grânulos e a 

desgranulação na Fase I estiveram possivelmente associadas aos micro-organismos 

presentes na biomassa. De fato, vários estudos reportaram problemas na remoção de 

nutrientes e instabilidades operacionais durante a granulação aeróbia (DE KREUK, et 

al., 2005; GONZALEZ-GIL E HOLLIGER, 2011). De acordo com De Kreuk e van 

Loosdrecht (2004), a granulação estável é alcançada quando são selecionadas bactérias 

de crescimento lento, como PAO e GAO. Esses organismos são capazes de absorver a 

matéria orgânica, de preferência ácidos graxos voláteis (acetato nesse estudo) em 

condições anaeróbias (isto é, na ausência de aceptores de elétrons externos, como 

oxigênio e nitrato/nitrito). Nessas condições, os polímeros de armazenamento (por 
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exemplo, PHA) são produzidos a partir da matéria orgânica facilmente biodegradável e 

armazenados intracelularmente, tornando-se disponível para serem utilizados quando a 

DQO externa não está mais presente (MINO et al., 1998). Isso fornece uma vantagem 

competitiva a esses organismos em relação a outros heterotróficos de crescimento 

rápido, que requerem o acoplamento de doadores de elétrons (fonte de carbono 

orgânico) e aceptores de elétrons (oxigênio ou espécies de nitrogênio oxidado) para o 

seu metabolismo celular (BARNARD E COMEAU, 2014). Conforme relatado em 

estudos anteriores (DE KREUK E VAN LOOSDRECHT, 2004; PRONK et al., 2015), 

o crescimento filamentoso e o aparecimento de grânulos de forma irregular são mais 

susceptíveis de ocorrer quando os substratos facilmente biodegradáveis não são 

convertidos anaerobicamente em polímeros de armazenamento e o desenvolvimento de 

bactérias heterotróficas de rápido crescimento é favorecido. 

Como o lodo utilizado para inocular o reator foi oriundo de um sistema de lodo 

ativado projetado apenas para remoção de DQO de esgoto municipal, era esperado que a 

fração relativa de PAO e GAO na sua comunidade microbiana fosse pequena. De fato, 

os resultados do sequenciamento mostraram que ambos os grupos funcionais foram 

pouco detectados na amostra do inóculo (Figura 5.40).  

Para a seleção desses organismos cuja taxa de crescimento é relativamente lenta, 

empregou-se um longo período de alimentação em condições anaeróbias para 

maximizar o consumo de DQO na ausência de aceptores de elétrons. No entanto, a 

estratégia operacional empregada para selecionar grânulos por redução gradual do 

tempo de decantação imediatamente após a inoculação não favoreceu o estabelecimento 

da comunidade bacteriana pretendida. De fato, a frequência relativa de PAO e GAO na 

comunidade microbiana foi pequena nos grânulos estáveis (GR_I) (Figura 5.40), mesmo 

após cerca de 65 dias de operação. Isso explica por que apenas um pequeno percentual 

da DQO afluente (10 - 20%) foi convertido anaerobicamente. Consequentemente, a fase 

aerada do reator desempenhou um papel importante na remoção de DQO, e outros 

organismos heterotróficos de crescimento rápido foram enriquecidos na biomassa 

granular. Representando mais de metade de todas as leituras, Devosia (18%), Shinella 

(13%), Bosea (13%) e Pseudolabrys (10%) foram os organismos dominantes na Fase I. 

Song et al. (2010) também relataram o domínio de Devosia em grânulos maduros 

cultivados em um reator airlift operado em bateladas sequenciais inoculado com lodo de 

uma estação de tratamento que trata efluente de cervejaria. Shinella e Devosia também 
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foram relatados por Luo et al. (2014) como organismos relevantes da biomassa granular 

submetida à relação DQO/N em torno de 4, semelhante às condições aplicadas neste 

estudo. O gênero Bosea ainda não foi relatado em sistemas de lodo granular aeróbio, 

mas algumas espécies pertencentes a este gênero foram isoladas de digestores 

anaeróbios (OUTTARA et al., 2003), enquanto outras foram detectadas em reatores 

anaeróbios de leito fluidizado, onde atuaram como consumidores de sulfato (BRAGA et 

al., 2015). 

A presença desses organismos dominantes não conseguiu sustentar a granulação 

estável durante a operação do reator, levando à instabilidade do lodo granular e 

posterior desgranulação (UG_I). No último estágio, quando os grânulos exibindo certa 

consistência pastosa e sem forma definida proliferaram (UG_I), a comunidade 

microbiana era completamente diferente dos grânulos maduros (GR_I) (Figura 5.31, 

Figura 5.34 e Figura 5.36). Esse resultado é bastante interessante, já que a operação do 

reator permaneceu inalterada. A amostra UG_I foi dominada por organismos do gênero 

Azonexus, que representaram mais de um terço da comunidade bacteriana. Algumas 

espécies de Azonexus, classificadas como bactérias desnitrificantes, foram isoladas de 

tanques aeróbios de plantas de tratamento de esgoto municipal (QUAN et al., 2006). 

Dada a importância relativa desses organismos na amostra UG_I, acredita-se que os 

mesmos estiveram relacionados à consistência pastosa da biomassa nessas condições. 

Surpreendentemente, os PAO pertencentes ao gênero Dechloromonas se tornaram a 

segunda população mais abundante (13% de todas as leituras de DNA), embora a 

liberação anaeróbia e o consumo aeróbio de fosfato não foram observadas nessa fase 

(Figura 5.40). Além disso, a conversão de DQO no período de alimentação anaeróbia 

foi consideravelmente baixa. Esses dados indicam que os PAO não foram ativos durante 

este período e o desenvolvimento de grânulos instáveis sem forma definida 

provavelmente está relacionado a outros organismos dominantes presentes na biomassa.  

Outros gêneros relevantes abundantemente presentes na biomassa instável (> 4% 

do total de leituras) foram Sediminibacterium, Soehngenia e Zoogloea. Espécies de 

Sediminibacterium foram isoladas de amostras de lodo ativado (AYARZA et al., 2014), 

enquanto organismos do gênero Soehngenia são mais frequentemente detectados em 

ambientes anaeróbios (PARSHINA et al., 2003; JOSHI et al., 2016). Um dado 

interessante a ser destacado é a abundância relativamente alta de Zoogloea, organismos 

capazes de produzir substâncias exopoliméricas (SEVIOUR et al., 2012). Weissbrodt et 
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al. (2012) relataram que o crescimento excessivo da população filamentosa ou Zoogloea 

causou deterioração das características de sedimentação dos grânulos aeróbios. Esses 

autores observaram que, independentemente do padrão de alimentação, o tempo de 

retenção de sólidos insuficiente e a presença de substrato orgânico (acetato) na fase 

aerada levaram à proliferação de Zoogloea, que se tornaram predominantes em grânulos 

densos.  

Nesse estudo, particularmente durante a Fase I, a maior parte da DQO foi 

removida aerobicamente, o que pode ter favorecido a ocorrência desses organismos 

heterotróficos de crescimento rápido. Os organismos filamentosos pertencentes ao 

gênero Sphaerotilus também foram relativamente abundantes (2%) na biomassa 

instável. Esses organismos também foram relatados como causadores de 

intumescimento de lodo (bulking) (WILLIAMS E UNZ, 1985). Sua presença em 

grânulos aeróbios alimentados com águas residuárias sintéticas e industriais já foi 

relatada em trabalhos anteriores (WEBER et al., 2007; FIGUEROA et al., 2015). O 

crescimento excessivo desses organismos provavelmente esteve envolvido na 

proliferação de estruturas filamentosas, fazendo com que os grânulos perdessem sua 

forma definida e, em última instância, levando à ruptura e desgranulação. 

A estratégia empregada na Fase II para selecionar os organismos capazes de 

converter acetato em condições anaeróbias (por exemplo, PAO e GAO) a partir do lodo 

de inóculo antes de diminuir o tempo de sedimentação foi bem sucedida. Grande parte 

da DQO afluente foi removida na alimentação anaeróbia antes do aparecimento dos 

primeiros grânulos (FG_II). Esse resultado sugeriu que o crescimento das bactérias 

heterotróficas de crescimento rápido foi limitado, enquanto os PAO e GAO foram 

enriquecidos no reator. De fato, a proporção de ambos grupos funcionais na comunidade 

bacteriana aumentou substancialmente em FG_II e especialmente MG_II em 

comparação com IN_II (Figura 5.40), levando à granulação estável. No entanto, outros 

organismos também se tornaram dominantes nos grânulos e podem ter desempenhado 

um papel importante na estabilidade da biomassa granular. Este é o caso de Aquimonas, 

apenas detectado na amostra de grânulos maduros (MG_II), nos quais consistiu no 

gênero mais abundante. Organismos desse gênero foram encontrados em fontes de 

águas termais (SAHA et al., 2005) e também em reatores aeróbios tratando águas 

residuárias reais em altas temperaturas (NAZ et al., 2016). Como esses organismos são 

considerados estritamente aeróbios (SAHA et al., 2005), ao que tudo indica eles podem 
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ter contribuído para a remoção de DQO na fase aerada do ciclo do RBS. Como a fração 

de compostos orgânicos remanescente do período de alimentação anaeróbia foi limitada, 

os organismos relacionados com o gênero Aquimonas podem também ter sobrevivido à 

custa da biomassa em decaimento celular nos grânulos maduros. 

Os organismos pertencentes ao gênero Luteimonas parecem ter sido importantes 

para o processo de granulação, pois sua frequência relativa tornou-se substancialmente 

maior nos primeiros grânulos formados na Fase II (FG_II). Esses organismos já foram 

detectados em um processo anóxico-óxico (A/O) composto por um filtro anóxico e um 

contactor biológico em quatro estágios, conforme relatado por Li e Lu (2017). 

Alkalispirillum, Zoogloea, Ottowia, Vibrionimonas, Fluviicola e Sideroxydans também 

estiveram abundantemente presentes em FG_II em comparação com o lodo de inóculo. 

Algumas espécies do gênero Ottowia isoladas a partir de lodo ativado são consideradas 

bactérias formadoras de flocos (FELFOLDI et al., 2011) e o papel desses organismos na 

granulação aeróbia em altas temperaturas (30 - 35 °C) foi relatado anteriormente 

(CANÇÃO et al., 2009). Conforme discutido anteriormente, os organismos 

relacionados ao gênero Zoogloea estão relacionados à produção de polímeros 

extracelulares semelhantes e têm a capacidade de unir células (LI et al., 2008; 

SEVIOUR et al., 2012), desempenhando um papel importante na formação de grânulos. 

Estes organismos também podem armazenar ácidos graxos voláteis na forma de PHA 

intracelular (WEISSBRODT et al., 2010). Os organismos do gênero Zoogloea são 

encontrados em quantidades significativas ao longo do processo de granulação em 

reatores alimentados com águas residuárias contendo glicose (LI et al., 2008). 

WEISSBRODT et al. (2014) relataram que Zoogloea proliferou no estágio inicial do 

desenvolvimento de grânulos, mas não nos grânulos maduros. Esses autores 

mencionaram que a predominância de Zoogloea levou à formação de biomassa granular 

homogênea dispersa em uma matriz de gel, permitindo o crescimento adicional de 

grupos densos de bactérias de crescimento lento, tais como nitrificantes, PAO e GAO, 

que se estabeleceram sobre os organismos Zoogloea a partir do centro dos grânulos para 

a sua extremidade (WEISSBRODT et al., 2014). De fato, a proporção relativa desses 

organismos aumentou substancialmente ao longo do estágio inicial do processo de 

granulação, mas diminuiu quando os grânulos maduros foram formados (Figura 5.39). 

Para ser uma ideia, esses organismos atingiram 4% do total de bactérias nos grânulos 

instáveis na Fase I, e podem ter tido efeito adverso na manutenção da estabilidade dos 
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grânulos. Também é interessante ressaltar o aumento gradual da abundância de 

organismos pertencentes ao gênero Thiothrix na granulação aeróbia durante a Fase II. 

Essas bactérias são frequentemente relacionadas à ocorrência de bulking filamentoso em 

processos de lodos ativados (WILLIAMS e UNZ, 1985a). Apesar do regime anaeróbio-

aeróbio alternado aplicado ao reator, o qual provavelmente não é favorável aos 

organismos do gênero Thiothrix pois os mesmos não acumulam biopolímeros durante o 

período de alimentação anaeróbia (HENRIET et al., 2017), a frequência relativa dessas 

bactérias filamentosas atingiu quase 2% nos grânulos maduros (MG_II). A presença de 

Thiothrix em reatores de reatores de lodo granular aeróbio foi relatada em investigações 

anteriores (FIGUEROA et al., 2015). Verificou-se que o comprimento dos seus 

filamentos em grânulos varia entre 75 e 300 μm (FIGUEROA et al., 2015). A presença 

de organismos relacionados com Thiothrix pode ter contribuído para aumentar a força 

da biomassa granular, embora não tenha ocasionado perda de forma nos grânulos 

maduros. 

5.5.10 Avaliando os PAO e GAO dominantes 

Com base em técnicas moleculares independentes de cultivo, tem sido 

amplamente aceito que os PAO mais relevantes em sistemas EBPR de laboratório e em 

escala plena são aqueles relacionados ao grupo Rhodocyclus, pertencente à família 

Rhodocyclaceae e classe Betaproteobacteria (ZILLES et al., 2002; KONG et al., 2004; 

YILMAZ et al., 2008, MCMAHON et al., 2010; TERASHIMA et al., 2016). Na 

literatura, esse grupo de organismos ainda não cultivados compõem muitas espécies 

diferentes, e são comumente referidos como PAO relacionados com Rhodocyclus e 

também como Candidatus 'Accumulibacter phosphatis' ou simplesmente 

Accumulibacter (HASSELMANN et al., 1999; MCMAHON et al., 2010). 

Nesse estudo, no entanto, as bactérias anaeróbias facultativas com potencial de 

redução de nitrato do gênero Dechloromonas (COATES et al., 2001), também 

pertencentes à família Rhodocyclaceae, consistiram nos organismos acumuladores de 

polifosfato dominantes. Essas bactérias foram frequentemente detectadas em plantas de 

tratamento de águas residuárias com estágios alternados anaeróbios/aeróbios, incluindo 

aqueles que com remoção biológica de fósforo (GOEL et al., 2005; TERASHIMA et 

al., 2016; SAUNDERS et al., 2016). Tais evidências sugeriram que esses organismos 

apresentam o potencial de acumular polifosfato em grandes quantidades, tendo papel 
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importante em processos EBPR (TERASHIMA et al., 2016). Alguns estudos também 

confirmaram que algumas espécies de Dechloromonas apresentam alguns genes 

necessários para o acúmulo de polifosfato, tais como a polifosfato quinase e a 

exopoliposfatase (SALINERO et al., 2009). A capacidade desses organismos em 

armazenar poli-P também foi revelada em outros estudos anteriores (KONG et al., 

2007). 

Da mesma forma, os resultados deste estudo mostraram que os organismos 

relacionados com Defluviicoccus corresponderam aos GAO dominantes, ao contrário de 

outros estudos que mostram a predominância de organismos da classe 

Gammaproteobacteria, particularmente Candidatus Competibacter phosphatis 

(CROCETTI et al., 2002). 

5.5.11 Distribuição PAO-GAO e desempenho de remoção de fosfato na Fase II 

Devido à granulação instável e a não constatação das conversões típicas do 

processo EBPR ao longo da Fase I, na Fase II o reator foi inicialmente submetido ao 

regime anaeróbio-aeróbio alternado sem ocasionar arraste (washout) da biomassa (fase 

de aclimatação) para selecionar os PAO. Essa estratégia teve sucesso, uma vez que a 

proporção de PAO aumentou do inóculo aos primeiros grânulos formados. 

Concomitantemente, a liberação de fosfato começou a ser observada desde o período de 

aclimatação, tornando-se mais intensa quando os primeiros grânulos (FG_II) foram 

formados (Figura 5.31). No mesmo período, a absorção de fosfato na fase aerada do 

ciclo aumentou, levando a uma maior remoção de fosfato do líquido. No entanto, apesar 

da crescente população de PAO (especialmente Dechloromonas) dos primeiros grânulos 

formados à biomassa granular madura, a liberação anaeróbia de fosfato a sua absorção 

aeróbia subsequente diminuíram gradualmente ao longo do estágio de granulação 

completa e estável. Como a quantidade de DQO removida em condições anaeróbias 

permaneceu praticamente invariável ao longo do tempo, o desempenho instável do 

processo EBPR foi possivelmente relacionado à proliferação de GAO (principalmente 

Defluviicoccus) durante o processo de granulação. Esses organismos apresentam um 

metabolismo semelhante ao dos PAO, podendo acumular PHA a partir de AGV em 

condições anaeróbias (na ausência de aceptores de elétrons externos) e crescer nesses 

polímeros de armazenamento em condições aeróbias subsequentes (ZENG et al., 2003). 

Portanto, eles competem com PAO pela matéria orgânica afluente, mas não contribuem 
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para o processo biológico de remoção de fósforo, sendo portanto considerados 

organismos indesejáveis em processos EBPR (LOPEZ-VAZQUEZ et al., 2009). A 

competição entre PAO e GAO em sistemas de remoção biológica de fósforo foi 

estudada em diversos trabalhos anteriores (ERDAL et al., 2003; LOPEZ-VAZQUEZ et 

al., 2009). Uma variável que influencia diretamente essa competição é a temperatura. A 

partir de estudos anteriores, sabe-se que os PAO são psicrófilos (ERDAL et al., 2003) e, 

portanto, altas temperaturas são favoráveis para os GAO (ERDAL et al., 2003; LOPEZ-

VAZQUEZ et al., 2009), podendo levar à deterioração do processo EBPR nessas 

condições (BASSIN et al., 2012b). Na verdade, essa era a única condição de operação 

susceptível à variação no reator em estudo. Do final da fase de seleção de grânulos até o 

início do estágio de granulação completo, observou-se um aumento na temperatura 

ambiente de 27 a 32°C resultante da mudança de estação (primavera para verão). 

Conforme apontado por Erdal (2002), a maior eficiência do EBPR em temperaturas 

mais baixas deve-se à mudança no metabolismo de PAO em detrimento a mudanças na 

comunidade microbiana. De acordo com o estudo realizado por Lopez-Vazquez et al. 

(2008, 2009), altas temperaturas (> 25°C) são mais favoráveis aos GAO, pois, nessas 

condições, esses organismos apresentam uma maior taxa de absorção de AGV em 

comparação com os PAO. A condição de temperatura mais favorável para GAO na 

competição com PAO foi determinada como sendo 30°C (LOPEZ-VAZQUEZ et al., 

2008). 

Levando em consideração essas observações, os resultados obtidos nesse estudo 

indicam que os GAO, em especial os pertencendo ao gênero Defluviicoccus, podem ter 

tido vantagem sob as temperaturas relativamente altas em relação a PAO (especialmente 

do gênero Dechloromonas), embora a abundância relativa do primeiro grupo fosse 

menor do que a do segundo (Figura 5.40). Os GAO relacionados ao gênero 

Defluviicoccus poderiam ter utilizado a maior parte da matéria orgânica afluente em 

condições anaeróbias nas condições de temperatura prevalecentes, o que pode explicar 

por que a liberação e absorção de fosfato em condições anaeróbias e aeróbias, 

respectivamente, tornou-se pequena ao longo do estágio de granulação completa (Figura 

5.40). Também não pode ser excluído que alguns outros GAO putativos com a 

capacidade de consumir DQO durante a alimentação anaeróbia estiveram presentes na 

biomassa granular em virtude das altas temperaturas de operação do reator. 

Adicionalmente, a reduzida remoção de fosfato do líquido observado nesse estudo 
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conduzido em altas temperaturas pode não só estar relacionada à proliferação de GAO, 

mas também ser resultado do uso eficiente da via glicolítica por PAO, resultando em 

mais armazenamento de glicogênio e menor absorção de fosfato do líquido (ERDAL et 

al., 2007). 

Por outro lado, em temperaturas mais baixas (inferiores a 20°C), nas quais os 

GAO apresentam uma manutenção celular mais onerosa, resultando em maior consumo 

de energia e menor rendimento de biomassa, o desempenho do processo EBPR é mais 

satisfatório (LOPEZ-VAZQUEZ el al., 2008). Como a intenção do estudo foi avaliar o 

processo de granulação utilizando lodo de inóculo de sistema de tratamento sem 

remoção biológica de nutrientes e sob condições de clima tropical, a temperatura do 

reator não foi controlada para favorecer PAO.  

Além dos efeitos de temperatura, o tempo de retenção de sólidos relativamente 

elevado (20 - 30 dias) aplicado ao reator também pode ter favorecido os GAO. 

Conforme descrito por Whang e Park (2006), os PAO podem competir mais facilmente 

com GAO em idades de lodo reduzidas (~ 3 dias), o que não ocorre em longos tempos 

de retenção de sólidos. 

5.5.12 Relacionando o desempenho de nitrificação e a comunidade bacteriana 

nitrificante 

A planta de tratamento de águas residuárias a partir da qual o lodo de inóculo foi 

coletado apresentava baixo desempenho de nitrificação. De fato, a quantidade de AOB 

no lodo de inóculo foi insignificante (Figura 5.40). Com a estratégia operacional 

aplicada para a seleção de grânulos na Fase I, caracterizada pelo arraste gradual de 

biomassa floculenta desde a inoculação do reator, as bactérias nitrificantes 

(especialmente as AOB) se desenvolveram pouco no sistema (Figura 5.40). Nessas 

condições, baixa remoção de amônio (~ 40%) foi alcançada ao longo da Fase I (Figura 

5.40).  

Por outro lado, com a aclimatação do inóculo previamente ao estágio de seleção 

de grânulos em condições de operação evitando o arraste de células por meio da 

aplicação de tempos de sedimentação elevados, a abundância relativa dos organismos 

oxidadores de amônio (Nitrosomonas e Nitrosospira) aumentou ao longo do tempo 

(Figura 5.40), levando à nitrificação estável e completa na Fase II (Figura 5.27). Estes 

dois gêneros de AOB também foram relatados em grânulos aeróbios cultivados em 
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baixas cargas orgânicas (CYDZIK-KWIATKOWSKA E WOJNOWSKA-BARYLA et 

al., 2011). No entanto, embora a abundância relativa de ambos os gêneros AOB tenha 

sido bastante semelhante nos primeiros grânulos formados (FG_II), a evolução da 

biomassa granular para grânulos maduros (MG_II) levou à predominância de 

Nitrosomonas. Esse gênero é o mais relevante nos sistemas nitrificantes (DAIMS et al., 

2009), incluindo reatores de lodo granular aeróbio (BASSIN et al., 2011; FRA-

VAZQUEZ et al., 2016). 

Nitrobacter foi o principal gênero de NOB na Fase I, enquanto Nitrospira 

constituiu a maioria da população de NOB na Fase II. Embora essa diferenciação 

também possa ser atribuída às diferentes condições operacionais aplicadas no período 

de partir de cada reator (ausência ou presença do período de aclimatação em condições 

operacionais evitando o arraste de lodo), as características do inóculo também podem 

ter influenciado a distribuição das NOB ao longo do tempo. Na Fase I, Nitrobacter 

(0,9%) já era o gênero de oxidadoras de nitrito dominante no inóculo, enquanto que na 

Fase II Nitrospira foi o gênero mais frequente (1,5%). Os resultados indicam que, tanto 

a estratégia de seleção de grânulos como a qualidade do lodo de inóculo influenciam a 

comunidade nitrificante nos grânulos formados. Nitrospira é relatado como o gênero de 

NOB mais importante nos processos de lodos ativados (DAIMS et al., 2001; GIESEKE 

et al., 2003), embora estudos com sistemas de lodo granular aeróbio relam predomínio 

de Nitrobacter (WINKLER et al., 2012). 

Os resultados ainda indicaram que a proporção de Nitrobacter na Fase I 

aumentou substancialmente quando os grânulos maduros foram formados. A proporção 

de NOB também aumentou consideravelmente na Fase II, particularmente quando se 

observou a segregação de biomassa em grânulos e coloração clara (LG_II) e escura 

(DG_II). Levando em conta as leituras de sequências de DNA referentes às AOB e 

NOB nas amostras GR_I, LG_II e DG_II, a relação NOB/AOB foi muito superior a 1. 

Com base na oxidação autotrófica de amônio e nitrito, espera-se que a relação entre 

NOB e AOB deva estar por volta de 0,5 (FERGUSON, 1982; HOOPER et al., 1997). 

Esse resultado inesperado já foi relatado e investigado em um estudo anterior 

(WINKLER et al., 2012). Esses autores propuseram dois mecanismos possíveis para 

explicar essa observação: 1) capacidade mixotrófica dos organismos do gênero 

Nitrobacter, que podem se tornar independentes do fornecimento de nitrito a partir das 

AOB; e 2) "loop de nitrito", pelo qual ocorre um ciclo de oxidação de nitrito/redução de 
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nitrato nos grânulos, permitindo que as NOB reutilizem o nitrito e, portanto, 

desacoplem parcialmente o seu crescimento a partir do nitrito gerado pelas AOB 

(WINKLER et al., 2012). Ambas as teorias podem ser particularmente relevantes em 

processos com biofilmes, nos quais é possível a oxidação de nitrito a nitrato por 

oxidadores de nitrito e redução de nitrato a nitrito por bactérias desnitrificantes (ou 

NOB com metabolismo mixotrófico). Como a relação entre as NOB puramente 

autotróficas (como Nitrospira) e as AOB também foi observada como sendo 

consideravelmente elevada na Fase II (especialmente na amostra DG_II), a teoria do 

loop nitrito parece explicar melhor os resultados. 
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6- CONCLUSÃO 

A partir dos resultados obtidos nesse trabalho, algumas considerações podem ser 

feitas. 

Os experimentos mostraram que o uso de um inóculo desprovido de organismos 

acumuladores de polifosfato (PAO), oriundo de uma planta de tratamento projetada 

apenas para a remoção de matéria orgânica, acarretou no consumo desprezível de 

matéria orgânica na fase de alimentação anaeróbia do ciclo do reator em batelada 

sequencial (RBS). Por conseguinte, a remoção de DQO foi realizada integralmente na 

fase aerada, o que levou à proliferação de bactérias filamentosas (Fase I). O aporte de 

elevadas concentrações de matéria orgânica na fase aerada também prejudicou o 

desenvolvimento das bactérias nitrificantes e, por conseguinte, a oxidação de amônio. A 

ausência de bactérias de crescimento de lento (PAO e nitrificantes), associada à 

presença de filamentosas, levou à instabilidade da biomassa granular e posterior 

desgranulação. 

O emprego de uma etapa de aclimatação para selecionar os organismos capazes 

de converter acetato em condições anaeróbias (por exemplo, PAO e GAO) a partir do 

lodo de inóculo antes de diminuir o tempo de sedimentação (Fase II) permitiu que quase 

a totalidade da DQO afluente fosse removida na alimentação anaeróbia antes do 

aparecimento dos primeiros grânulos. Esse resultado limitou o crescimento das bactérias 

heterotróficas de crescimento rápido, enquanto os PAO e GAO foram enriquecidos no 

reator. De fato, conforme evidenciado pela caracterização da comunidade bacteriana por 

sequenciamento de DNA genômico extraído de amostras de lodo durante a Fase II, a 

proporção de ambos grupos funcionais na comunidade bacteriana aumentou durante 

formação dos grânulos, levando à granulação estável.  

A despeito da crescente população de PAO (especialmente Dechloromonas) dos 

primeiros grânulos formados (Fase II), a liberação anaeróbia de fosfato a sua absorção 

aeróbia subsequente, reduziram gradualmente ao longo do estágio de granulação 

completa e estável. Como a quantidade de DQO removida em condições anaeróbias 

permaneceu praticamente invariável ao longo do tempo, o desempenho instável do 

processo EBPR foi atribuído à proliferação de GAO (principalmente Defluviicoccus) 
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durante a granulação aeróbia. Tais resultados estão possivelmente ligados às altas 

temperaturas de operação do reator, favorecendo a atividade desses últimos organismos. 

Os resultados de sequenciamento revelaram um perfil bacteriano bastante 

distinto para a biomassa granular nas Fases I e II em comparação com o respectivo lodo 

de inóculo. Apesar das condições operacionais do reator terem desempenhado um papel 

importante no estabelecimento de diferentes grupos funcionais no sistema, acredita-se 

ter ocorrido uma seleção natural de bactérias, levado a uma menor diversidade e maior 

nível de dominância na comunidade bacteriana do lodo granular formado. A 

desgranulação ocorrida na Fase I foi acompanhada por mudança completa da 

comunidade microbiana no reator em relação aos estágio de granulação completa e 

instável. Por sua vez, na fase II, as características da biomassa mudaram 

consideravelmente dos primeiros grânulos formados aos grânulos maduros em função 

da colonização do biofilme por novas bactérias, repercutindo em maior riqueza 

microbiana. 

De modo geral, esse estudo enfatiza os desafios que podem ser encontrados 

durante a granulação aeróbia sob condições de clima tropical. Os resultados revelaram 

que, dependendo do lodo utilizado como inóculo, um estágio de adaptação antes do 

estágio de seleção de grânulos favorece uma granulação bem-sucedida. Através do 

estabelecimento de um regime com presença e ausência de substratos, a etapa de 

aclimatação da biomassa permitiu a seleção de organismos de crescimento lento, 

conhecidos por favorecer a formação de grânulos e sua estabilidade. Além disso, 

possibilitou a remoção simultânea de DQO, nitrogênio e fósforo. Altos percentuais de 

remoção de amônio (>95%) e de nitrogênio total (>90%) foram observados, apesar da 

remoção de fosfato ter se mostrado instável nas condições de temperatura prevalecentes. 
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7- RECOMENDAÇÕES PARA TRABALHOS FUTUROS  

Os seguintes tópicos podem ser investigados mais detalhadamente em trabalhos 

futuros: 

 Emprego de estratégias para melhorar o desempenho de remoção de fósforo, 

sobretudo em reatores operados em altas temperaturas; 

 Estabelecimento de outras estratégias operacionais para obtenção dos 

organismos desejados; 

 Estudo da granulação aeróbia com efluente real para efeito de comparação com 

os resultados obtidos nessa pesquisa utilizando efluente sintético. 
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