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RESUMO

O lodo granular aerébio (LGA) é uma das tecnologias mais recentes desenvolvidas na area de
tratamento biologico de efluentes domésticos e industriais. Apesar de o LGA apresentar
propriedades fisicas, quimicas e microbioldgicas que resultam em menor demanda de éarea,
menor demanda energética e boas eficiéncias de remogao simultanea de C, N e P, a tecnologia
ainda apresenta alguns problemas na formagéo e manutencao dos granulos, especialmente em
longos periodos operacionais. Ademais, pouco se conhece sobre os efeitos da presenca de
micropoluentes emergentes em sistemas de LGA, assim como suas remocdes. Nessa
perspectiva, o trabalho avaliou o efeito de cétions divalentes e micropoluentes emergentes
(farmacos e parabenos) na formacgdo, remocdo, microbiologia e estabilidade operacional de
sistemas de LGA. No primeiro e segundo estudo, pela falta de pesquisas com reatores em
batelada sequencial (RBS) de alimentacdo/descarte simultaneos operados com baixa
velocidade ascensional do liquido (1 m-h™) com a diminuigio do tempo de sedimentagéo, foi
investigado o efeito da adicdo de Ca?* na ligacdo entre as substancias poliméricas
extracelulares (SPE) negativamente carregadas e a superficie microbiana e se cinza de carvédo
de termelétricas poderia atuar como nucleo de granulacdo, fonte de céations e elemento
abrasivo em LGA, respectivamente. Observou-se que a adi¢do de célcio e cinzas ndo acelerou
a formacéo de granulos nem melhorou o desempenho de eficiéncia dos sistemas. A estrutura
microbiana, especialmente em termos de bioatividade, também ndo foi afetada.
Possivelmente, o processo de selecdo, gerado pelo tipo de RBS utilizado e curto periodo de
sedimentacdo, teve maior efeito para a formacdo dos granulos do que a presenca do céation
divalente e das cinzas, as quais provavelmente foram lavadas do sistema. Com o intuito de
elucidar as diferencas operacionais sobre o efeito de céations divalentes em RBS de
alimentacdo/descarte simultdneos e RBS convencional, um terceiro estudo foi conduzido com
quatro reatores em paralelo, dois com a adi¢do de célcio e dois como controle. Nos reatores
controle sem a adigdo de célcio, foi observado que a operagdo do RBS influenciava na
sedimentabilidade do lodo, resultando em valores de 1VLso < 30 mL-g* e IVL3zo/IVLs > 0,9,
para 0 RBS convencional, e VL3 entre 50 e 60 mL-g* e IVLso/IVLs > 0,8, para o RBS de
alimentacdo/descarte simultaneos. Para os reatores suplementados com célcio, verificou-se
que a adicdo deste diminuiu o tempo de granulacdo, principalmente no reator convencional,
sugerindo que a adicdo de cations divalentes, como célcio e magnesio, € mais acentuado no

RBS convencional, no qual a pressdo de selecdo é maior. O quarto estudo avaliou o



desempenho operacional da tecnologia de LGA no tratamento de agua residuaria sintética
contendo os parabenos (200 pg-L?! cada) metilparabeno (MeP), etilparabeno (EtP),
propilparabeno (PrP) e butilparabeno (BuP). Além do impacto desses compostos no processo
de granulacdo aerobia e na estabilidade dos granulos cultivados em um RBS, foi avaliada a
remocdo de matéria orgénica, nutrientes (N e P) e dos préprios parabenos, para os quais
também foram identificados os possiveis mecanismos de remoc¢do. Associado a isso, também
foi avaliada a influéncia dos parabenos na atividade microbiana de remocdo de matéria
organica e nutrientes (N e P). Na presenca de parabenos, foram desenvolvidos granulos
aerobios com boa sedimentabilidade, porém com estrutura fragil e desuniforme devido a
menor producdo de SPE, o que também afetou a concentracdo de sélidos do sistema. Em
relacdo a eficiéncia de remocdo de C, N e P, ndo foi evidenciado efeito significativo dos
parabenos. Ja em relacdo a remocédo de parabenos em sistemas LGA, foram obtidas elevadas
eficiéncias de remocdo (> 85%). Embora os parabenos tenham sido parcialmente removidos
na fase anaerdbia, a fase aerdbia foi a principal responsavel pela remocéo desses compostos,
muito provavelmente por cometabolismo. Engquanto a adsor¢ao ndo contribuiu evidentemente
para a remocdo de etilparabeno (EtP), propilparabeno (PrP) e butilparabeno (BuP), foi o
mecanismo inicial de remocdo de metilparabeno (MeP) (~57%), o qual foi sugerido como
provavel intermedidrio da degradacdo dos demais parabenos. Sob 0s mesmos aspectos
metodoldgicos aplicados a remoc¢do de parabenos, o quinto estudo avaliou a remocdo dos
antibidticos trimetoprima (TMP) e sulfametoxazol (SMX) no LGA associado ou ndo ao
suplemento de mediador redox antraquinona-2,6-dissulfonato (AQDS). Quando avaliado
apenas 0 desempenho do LGA, foram observadas remoc6es de ~30% para TMP e ~60% para
SMX. Porém, quando associado ao AQDS, as remocGes chegaram a 75% para TMP e 95%
para SMX. O aumento dos percentuais de remoc¢do pode estar associado a acdo catalitica do

mediador redox em processos cometabolicos.

Palavras-chave: Lodo granular aerobio. Cations divalentes. Calcio. Micropoluentes

emergentes. Microbiologia.



ABSTRACT

Aerobic granular sludge (AGS) is one of the most recent technologies developed in the field
of biological treatment of domestic and industrial effluents. Although AGS has physical,
chemical, and microbiological properties that result in lower footprint, lower energy demand,
and good efficiencies for simultaneous removal of C, N, and P, the technology still presents
some problems in the formation and maintenance of granules, especially in long operating
periods. Furthermore, little is known about the effects of emerging micropollutants presence
in AGS systems, as well as their removal. In this perspective, this research evaluated the
effect of divalent cations and emerging micropollutants (antibiotics and parabens) on the
formation, removal, microbiology, and operational stability of AGS systems. In the first and
second study, due to the lack of research with sequential batch reactors (SBR) for
simultaneous fill/draw operated with low upflow speed of the liquid (1 m-h) with the
reduction of sedimentation time, the effect of the addition of Ca?* on the bonding between the
negatively charged extracellular polymeric substances (EPS) and the microbial surface was
investigated as well as whether coal ash of thermoelectric plants could act as a granulation
core, source of cations, and abrasive element in AGS, respectively. It was observed that the
addition of calcium and ash did not accelerate the formation of granules or improve the
efficiency performance of the systems. The microbial structure, especially in terms of
bioactivity, was also not affected. Possibly, the selection process, generated by the type of
RBS used and the short sedimentation period, had a greater effect on the formation of
granules than the presence of the divalent cation and the ashes, which were probably washed
out of the system. In order to elucidate the operational differences on the effect of divalent
cations in simultaneous fill/draw SBRs and conventional SBRs, a third study was conducted
with four reactors in parallel, two with the addition of calcium and two as controls. In the
control reactors without the addition of calcium, the SBR operation influenced sludge
settleability, resulting in values of VSlso < 30 mL-g* and VSIso/VSIs > 0.9, for conventional
SBR, and VSl between 50 and 60 mL-g* and VSlso / VSIs > 0.8, for simultaneous fill/draw
SBR. For reactors supplemented with calcium, its addition decreased the granulation time,
mainly in the conventional reactor, suggesting that the addition of divalent cations, such as
calcium and magnesium, is more accentuated in conventional SBRs, in which the pressure of
selection is greater. The fourth study evaluated the operational performance of the AGS

technology in the treatment of synthetic wastewater containing parabens (200 pg-L™ each)



methylparaben (MeP), ethylparaben (EtP), propylparaben (PrP), and butylparaben (BuP). In
addition to the impact of these compounds on the aerobic granulation process and on the
stability of the granules cultivated in an SBR, the removal of organic matter, nutrients (N and
P), and the parabens themselves was evaluated, for which possible removal mechanisms were
also identified. Associated with this, the influence of parabens on the microbial activity of
removing organic matter and nutrients (N and P) was also evaluated. In the presence of
parabens, aerobic granules were developed with good settleability, but with a fragile and
uneven structure due to the lower EPS production, which also affected the concentration of
solids of the system. As to the removal efficiency of C, N, and P, there was no significant
effect of parabens. Regarding the removal of parabens in AGS systems, high removal
efficiencies were obtained (> 85%). Although parabens were partially removed in the
anaerobic phase, the aerobic phase was mainly responsible for the removal of these
compounds, most likely by cometabolism. While adsorption evidently did not contribute to
the removal of ethylparaben (EtP), propylparaben (PrP), and butylparaben (BuP), it was the
initial mechanism for removing methylparaben (MeP) (~57%), which was suggested as a
probable intermediary of degradation of the other parabens studied. Under the same
methodological aspects applied to parabens removal, the fifth study evaluated the removal of
the antibiotics trimethoprim (TMP) and sulfamethoxazole (SMX) in AGS associated or not
with the supplementation of the redox mediator anthraquinone-2,6-disulfonate (AQDS).
When only the AGS performance was evaluated, removals of ~30%, for TMP, and ~60%, for
SMX, were observed. However, when associated with AQDS, removals reached 75% for
TMP and 95% for SMX. The increase of removal percentages may be associated with the
catalytic action of the redox mediator in cometabolic processes.

Keywords: Aerobic granular sludge. Divalent cations. Calcium. Emerging micropollutants.

Microbiology.
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1 INTRODUCAO

O sistema de lodo ativado (LA) € usado em todo o mundo para o tratamento
bioldgico de aguas residuarias municipais e industriais. Apesar de essa tecnologia estar ligada
diretamente com a qualidade ambiental, atualmente tem desvantagens em relacdo a algumas
tecnologias emergentes de tratamento de esgotos que apresentam menores custos de
implantacdo, operacdo e manutencdo (BENGTSSON et al.,, 2018, NANCHARAIAH,;
SARVAIITH, 2019; SHEIK; MULLER; WILMES, 2014).Ademais, muitas dessas tecnologias
produzem menos lodo e oferecem maior capacidade de recuperagdo de recursos (biogas,
fésforo na forma de estruvita, alginato, triptofano etc.).

Nesse sentido, surgiu ha aproximadamente duas décadas a tecnologia de lodo
granular aerobio (LGA) (MORGENROTH et al., 1997). Desde o primeiro estudo, o LGA
atraiu a atencdo de muitos profissionais da area de tratamento de efluentes devido as suas
possiveis aplicacBes no tratamento aerdbio de aguas residuarias. O LGA é o resultado da
conclusdo da granulacdo aerobia, ou seja, do processo de transformacéo de flocos de lodo em
granulos, induzida normalmente pela aplicacdo de elevadas pressdes de selecdo. Caracteriza-
se pela pequena quantidade de microrganismos filamentosos e agregados floculentos, mas
principalmente pela predominancia de granulos, nos quais diferentes espécies de bactérias
possuem funcgdes especificas na degradacdo de poluentes presentes no esgoto e crescem na
auséncia de um meio suporte (LIU; TAY, 2004). Devido ao grande tamanho das particulas (>
2 mm), estrutura microbiana compacta e respiracdo aerobia na regido externa do granulo, é
possivel manter microambientes aerobios, andxicos e anaer6bios em um Unico granulo,
mesmo em um ambiente aerado (WINKLER et al., 2018).

Entre as principais vantagens da referida tecnologia em comparacdo ao LA,
destacam-se: ndo necessidade de decantacdo secundaria, de tanques especificos para remocéo
de N e P, de sistemas de recirculacdo etc., o que acaba por reduzir entre duas a trés vezes a
demanda de area, até duas vezes a demanda energetica, trés vezes a reducdo de formacéo de
lodo excedente, além da formagdo de uma biomassa com elevada capacidade de sedimentagdo
e menos sujeita a problemas operacionais como intumescimento de lodo.

Geralmente, o desenvolvimento de granulos se da com o uso de LA como indculo,
em reatores em batelada sequencial (RBS),operados com diferentes tempos de ciclo do tipo
AJO (fases anaerobia e aerdbia) ou A/O/A (fases anaerdbia, aerobia e andxica), com um curto
periodo de sedimentagdo apds a ultima fase(NANCHARAIAH; SARVAJITH, 2019; SUJA et

al.,, 2015). Essas condi¢Ges operacionais permitem a selecdo de microrganismos de
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crescimento lento, como bactérias nitrificantes, organismos acumuladores de polifosfatos
(OAF) e organismos acumuladores de glicogénio (OAG) como agregados densos, tornando o
tamanho dos granulos maior que os flocos de LA, que resulta na obtencdo de maiores
velocidades de sedimentacéo.

Os principais fatores que ajudam no processo de iniciacdo da granulagdo séo a
forca de cisalhamento hidrodinamica, definida com base na velocidade ascensional das bolhas
de ar, e 0 regime de alimentacdo feast-famine (termo em inglés para denominacédo de periodos
sequenciais de abundancia e escassez de substrato) (NANCHARAIAH; REDDY, 2018), os
quais ajudam na inducéo de fendtipos agregadores, na producéo de SPE e na modelagem dos
agregados sob a forma de granulos densos e compactos (LVet al., 2014).

Além destes, outros fatores também séo reportados como grandes influenciadores

das caracteristicas macroscopicas e das atividades metabdlicas dos granulos, como a carga
organica aplicada, o nivel de oxigénio dissolvido no reator, o tipo de substrato, as
composicdes de nitrogénio e carbono, a configuragcdo do reator, o tempo de retencdo de
solidos (TRS), o tempo de ciclo, o tempo de sedimentacdo e a taxa de troca volumétrica
(FRANCA et al., 2018; ROLLEMBERG et al., 2018).
Mesmo com um vasto conhecimento sobre a tecnologia de LGA, ainda sdo encontrados
alguns problemas na formacédo e manutencéo dos granulos, como: instabilidade da biomassa,
devido a desintegracdo dos granulos, longo periodo de formacdo, formacdo de granulos
pequenos, principalmente quando sdo usados RBS com alimentacdo/descarte simultaneos,
também conhecidos como de volume constante(DERLON et al., 2016; WANG et al., 2018),
acumulacdo de nitrogénio oxidado (nitrito e nitrato) e baixa remocdo de fésforo. Por esses
motivos, estudos demonstraram com o uso de RBS convencional, que a adigdo de célcio
(JIANG et al., 2003; LIU et al., 2010a), magnésio (LI et al., 2009) e policloreto de aluminio
(PAC) (LIU et al., 2015) podem proporcionar uma granulacdo mais rapida e, desse modo,
melhorar a sedimentabilidade do lodo e sua estabilidade.

Cabe destacar que os céations bivalentes podem atuar como uma ponte entre a
carga negativa das substancias poliméricas extracelulares e a superficie dos microrganismos,
facilitando a agregacdo bacteriana, além de servir como meio suporte na sua forma
precipitada onde as bactérias podem se ligar (JIANG et al., 2003; REN et al., 2008). Alem
disso, os ions servem como importantes cofatores das enzimas envolvidas no metabolismo de
remoc&o de carbono, nitrogénio e fosforo (LIU; TAY, 2002).

Associado a essas estratégias, uma das possibilidades de aperfeicoamento é a

utilizacdo de cinzas de carvdo mineral, subprodutos resultantes da combustdo do carvdo em
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caldeiras. Além do seu impacto ambiental positivo de reutilizacdo de residuo em tecnologias
de tratamento de efluentes, esse rejeito pode atuar como material inerte e facilitar a nucleagéo
dos granulos, semelhante ao biocarvao (biochar) utilizado por Zhang et al. (2017), assim
como fonte de fons, como: Si**, Fe*, Ca?* e Mg?* ou como elemento abrasador para quebra
de filamentos (LIU et al., 2019).

Além do aprimoramento das técnicas de granulacdo e a aplicacdo do LGA na
remocao simultanea de matéria organica e nutrientes, varios estudos tém testado a remocéo de
micropoluentes emergentes, como produtos farmacéuticos e de higiene pessoal, compostos
xenobioticos recalcitrantes ou toxicos e ions metalicos. Dentre eles, 17a-etinilestradiol, 4-
nonilfenol e carbamazepina, fenol , 4-nitrofenol, fendis clorados, pentaclorofenol, piridina,
acidos ftalico e ésteres, terc-butil alcool, éter metil-terc-butil, cloroanilinas, metais agentes
guelantes, corantes téxteis, 2,4- dinitrotolueno, corantes azo e ésteres organofosforados
(AMORIM et al., 2016; KENT;, TAY, 2019; NANCHARAIAH; REDDY, 2018;
ROLLEMBERG et al., 2018).Contudo, muitos estudos ndo investigaram a fundo o impacto
dos referidos poluentes na formacdo do granulo, assim como na mudanca populacional
microbiana e nos mecanismos envolvidos. Ademais, para varias categorias de micropoluentes
emergentes, como 0s parabenos, ainda ndo ha relatos de remog¢do em sistemas de LGA nem
do seu impacto sobre a formacdo e a estabilidade dos granulos, mesmo sendo compostos
altamente utilizado na inddstria de cosméticos como conservantes pela elevada capacidade
antimicrobiana (MA et al., 2018).

Nesse contexto, este trabalho se divide em dois grandes objetivos: (i) investigar o
processo de granulacdo e estabilidade utilizando RBS convencional e RBS com
alimentagao/descarte simultaneos(volume constante) com auxilio da suplementacio de Ca?* e
cinza de carvao mineral (residuo de termelétrica) e (ii) avaliar o impacto dos micropoluentes
emergentes, parabenos (metilparabeno (MeP), etilparabeno (EtP), propilparabeno (PrP) e
butilparabeno (BuP)) e dos antibioticos (trimetoprima (TMP) e sulfametoxazol (SMX)), na
formagéo e estabilidade dos granulos, no desempenho operacional, na atividade dos principais
grupos funcionais que realizam os processos de remocdo de carbono, nitrogénio e fosforo, e
na dindmica microbiana. A pesquisa foi dividida em cinco partes como apresentado na Figura
1.1
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2 OBJETIVOS

2.1 Objetivo geral

Avaliar o efeito de cétions divalentes e micropoluentes emergentes (farmacos e

parabenos) na formacgéo, remocao, microbiologia e estabilidade operacional de sistemas de

LGA.

2.2 Objetivos especificos

(i)

(i)

(iii)

(iv)

v)

Investigar o efeito da adicio de Ca?* na formagdo e manutencdo do LGA em
RBS com alimentacdo e descarte simultaneos (volume constante) operado com
baixa velocidade ascensional do liquido;

Investigar se a cinza de carvdo de termelétricas poderia atuar como ndcleo de
granulacdo, fonte de céations (Ca?* e Mg?*) e elemento abrasivo em LGA,
reduzindo o tempo de granulacdo e afetando positivamente a estabilidade
operacional;

Avaliar o efeito da adicdo de célcio em sistemas de elevada (RBS
convencional) e de baixa (RBS com alimentacdo/descarte simultaneos)
pressdo de selecdo;

Avaliar o impacto dos parabenos (MeP, EtP, PrP e BuP) no processo de
granulacdo aerdbia e na estabilidade dos granulos. Buscou-se também avaliar
a remoc¢do de matéria organica, nutrientes (N e P) e dos proprios parabenos,
para 0s quais também foram identificados os possiveis mecanismos de
remocao. Associado a isso, também foi avaliado a influéncia dos parabenos na
atividade microbiana de remoc¢édo de matéria organica e nutrientes (N e P);
Avaliar o efeito dos antibioticos TMP e SMX na formacdo e manutencao do
lodo aerdbio, producdo de SPE, eficiéncia de remocéo, e na capacidade de

remover adicionalmente carbono, nitrogénio e fosforo.
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3 CAPITULO | - REVISAO BIBLIOGRAFICA

A granulacdo aerdbia ¢ uma variante do processo de lodo ativado (JORDAO;
PESSOA, 2014) e surgiu apenas no final da década de 1990, sendo desenvolvida
preferencialmente em reatores em bateladas sequenciais (RBS) (MORGENROTH et al.,
1997), os quais se consagraram como métodos de cultivo preferencial dos granulos aerébios
(BASSIN, 2011). E importante destacar que o desenvolvimento da granulacio se deu
primeiramente em reatores anaerobios, especialmente em reatores do tipo upflow anaerobic
sludge blanket (UASB), na década de 1980 (LETTINGA, 1980 apud ADAV et al., 2008). A
configuragdo dos RBS também teve origem em estudos envolvendo sistemas anaerébios,
datando de 1960 (WIRTZ; DAGUE, 1996).

Os granulos aerébios se mostram capazes de realizar diversos processos
biologicos, entre eles: biodegradacdo, bioacumulacdo e biossorcdo de contaminantes
(SARMA; TAY; CHU, 2017). A maioria dos estudos de granulacdo aerObia em escala
laboratorial utiliza esgotos sintéticos, porem existem exemplos em escala real com esgoto
doméstico, apesar de terem levado um tempo muito maior, de cerca de 400 dias, para se obter
uma predominancia de granulos no reator (LIU et al., 2010b). Sabe-se que os granulos
aerobios ja foram utilizados para processos de remocao de carbono organico, fésforo, amonia
(AB HALIM et al., 2016), fenol, o-cresol, p-nitrofenol(RAMOS; SUAREZ-OJEDA;
CARRERA, 2015), além de farmacos e produtos de higiene pessoal (ZHAO et al., 2015b).

Entretanto, ainda ha muitas questdes a serem descobertas e melhoradas nesta
tecnologia, sendo as principais delas: a estabilidade dos granulos aerébios, os longos periodos
de partida (start-up)em escala plena, a desidratacéo e digestibilidade do LGA e as condicOes
necessarias para se obter elevadas eficiéncias de remocdo simultaneas de C, N e
P(NANCHARAIAH; REDDY, 2018). Além dessas dificuldades, um dos maiores problemas
ainda ndo resolvidos dessa tecnologia é entender o motivo da instabilidade dos granulos,
especialmente para longos periodos operacionais, e como resolvé-la (LEE et al., 2010). Varios
fatores podem contribuir para esta, por exemplo decorrente de um aumento da carga organica
(BECH, 2011), pelo desenvolvimento de um nucleo anaerébio (YANG et al., 2014), presenca
de micropoluentes (ZHAO et al., 2015b), entre outras.

3.1 Tecnologia de lodo granular aerébio
A pesquisa e o desenvolvimento de LGA comegaram nos anos de 1990, no entanto,

apenas em 2002, foi obtida granulacao estavel em escala laboratorialna Holanda. A patente do
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processo para tratamento de esgoto com LGA foi concedida em 2004 a Mark Van Loosdrecht
e Merle de Kreuk, apds a qual a Universidade Técnica de Delft em parceria com a empresa
Royal Haskoning DHV batizaram a tecnologia comercialmente como Nereda®.0 primeiro
prototipo Nereda® em escala industrial foi implementado em 2005, adaptando-se uma estacéo
de lodo ativado. A primeira ETE em escala real foi inaugurada em 2011 na cidade de Epe e a
segunda em 2013 em Garmerwolde, ambas na Holanda, para o tratando esgotos
sanitarios( SANTOS, 2019; GIESEN et al.,, 2013).Desde entdo, varias plantas foram
construidas, e outras estdo em construcdo, para o0 tratamento de esgotos sanitarios e mesmo
industriais. No Brasil, a primeira estacdo construida foi a ETE de Deodoro no Rio de Janeiro,
operacionalizada desde 2016 para atender a demanda dos jogos olimpicos, com vazdo de
6.120 m3h1. Estima-se que hoje existam doze ETEs em escala real com a referida tecnologia
No NOSsO pais, tanto em operacgao quanto em construgao.

Embora bem difundida e amplamente caracterizada como sustentavel, pela
reducdo do custo operacional e espaco requerido em comparagdo com o lodo ativado, é claro
que o custo de implantacdo (CAPEX, capital expenditure) é na maioria das vezes superior as
tecnologias de baixo custo do tratamento de aguas residuais.Rollemberg (2020) avaliou o
projeto de ETEs no Brasil com a tecnologia LGA (Tatu e Jardim Novo), e foram estimados
custos per capita de implantacdo da ordem de R$ 210,00 hab™ (US$ 42,00 hab™). Entretanto,
é importante destacar que esses dados sdo preliminares, ndo sendo encontrados na literatura

avaliacdes econbémico-financeiras aprofundadas.

3.2 Formacéao dos agregados microbianos

Geralmente, os granulos aerobios sdo formados a partir de lodo ativado
convencional (MORGENROTH et al., 1997). Esta biomassa é submetida a sucessivos ciclos
em reatores em bateladas sequenciais (RBS), configuracdo que se mostrou mais adequada a
formagéo de granulos (LEE et al., 2010). Quando operado na modalidade convencional o
ciclo do RBS é dividido entre as fases de alimentacdo (enchimento), aeracdo (reacéo),
sedimentacdo e descarte de efluente. Sabe-se que, apds alguns ciclos, e aplicadas algumas
pressdes de selecdo fundamentais, como o tempo de sedimentacdo e a taxa de troca
volumetrica, induz-se a formacédo de granulos aerébios (ROLLEMBERG et al., 2018).

Zhang, Hu e Lee (2016) propuseram um mecanismo de formagdo destes em
quatro etapas, sendo elas a adesdo de células, a formacdo de microagregados, a produgéo de

SPE e a maturacdo dos granulos, em que se tornam compactos.
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3.2.1 Lodo de in6culo

O lodo ativado convencional (LAC) é o mais utilizado como inéculo em reatores
tanto em escala laboratorial quando em escala plena, com o intuito de promover a partida
(start-up) do processo de formacdo de granulos aerdbios (LEE et al., 2010). Os
microrganismos presentes no lodo ativado sdo usualmente hidrofébicos, as quais sdo mais
propensas a formarem agregados sob a forma de flocos, ao contrario dos hidrofilicos (ZITA,
HERMANSSON, 1997). Quanto maior a quantidade de microrganismos hidrofébicos no lodo
de indculo, mais rapido sera o processo de granulacio (WILEN et al., 2008).

Cabe ressaltar que esse tipo de lodo apresenta uma predominancia de
microrganismos com morfologia filamentosa, resultando em flocos maiores e de baixa

densidade e, consequentemente, com menor capacidade de sedimentacéo.

3.2.2 Granulacao aerobia

O lodo granular aerdbio (LGA) ¢ o resultado da conclusdo da granulacédo aerdbia,
ou seja, do processo de transformagéo de flocos de lodo em gréanulos, induzida por pressoes
de selecdo. Caracteriza-se pela pequena quantidade de microrganismos filamentosos e
agregados floculentos, mas principalmente pela predominancia de grénulos, nos quais
diferentes espécies de microrganismos possuem funcdes especificas na degradacdo de
poluentes presentes no esgoto, e crescem na auséncia de um meio suporte (LIU; TAY, 2004).
A principal forma de identificacdo dos granulos foi proposta por De Kreuk; Kishida; Van
Loosdrecht (2007), como agregados microbianos com tamanho minimo de 0,2 mm.

Os granulos aerobios possuem uma estrutura microbiana forte, com excelentes
capacidades de sedimentacdo e retencdo de biomassa, além da habilidade de suportar grandes
variacOes de caga organica (ZHENG et al., 2006). Entretanto, a caracteristica mais promissora
dessa tecnologia em comparacdo a de lodo ativado convencional é a possibilidade remocéo
simultanea de C, N e P em um Unico reator. Ademais, usualmente tem-se maiores remogoes de
metais pesados, como niquel, cadmio, cobre e zinco (LIU et al., 2003; XU; LIU; TAY, 2006),
micropoluentes emergentes, como farmacos, produtos de higiene pessoal, entre outros, além
de produtos quimicos industriais (SARMA; TAY; CHU, 2017).

De acordo com o alcance de penetracdo do oxigénio no grénulo, ha a formacéo de
trés zonas distintas: 1) zona aerdbia, a mais externa, que caracteriza-se pela predominancia de

microrganismos heterotroficos, responsaveis pela degradagdo de matéria organica;2) zona
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intermediéria, com a presenca de oxigénio suficiente para oxidagdo de aménia, onde
predominam os microrganismos nitrificantes, responsaveis pelos processos de nitrificacdo; e 3)
zona anoxica-anaerobia, no centro do granulo, em que ha uma predominancia dos processos
de desnitrificagdo, remog¢ao de fosforo e anammox (abreviacdo em inglés de “oxidagdo
anaerdbia de amodnia, AnaerobicAmmoniumOxidation”) (SENGAR et al., 2018), também de
células microbianas mortas (SARMA,; TAY; CHU, 2017).

Os principais fatores que ajudam no processo de iniciacdo da granulacdo sdo a
forca de cisalhamento hidrodindmica, definida com base na velocidade ascensional das bolhas
de ar, e o regime de alimentac&o feast-famine (termo em inglés para denominacéo de periodos
sequenciais de abundancia e escassez de substrato) (NANCHARAIAH; REDDY, 2018), os
quais ajudam na inducao de fenotipos agregadores, na producdo de SPE, e na modelagem dos
agregados sob a forma de granulos densos e compactos (LV et al., 2014). Esse regime de
alimentacdo caracteriza-se pela alternéncia de periodos com abundancia de substrato
(anaerdbio-andxico), quando ha a degradagdo da DQO e a liberacdo dos ions fosfato presentes
e a maior parte da producdo de SPE, com periodos de consumo e posterior auséncia de
substrato (aerobio), sequido de uma rapida captura dos ions fosfato (LIN; LIU; TAY, 2003;
ROLLEMBERG et al., 2018).

Outras condi¢bes também sdo reportados como grandes influenciadores das
caracteristicas macroscopicas e das atividades metabolicas dos granulos, como a carga
organica aplicada, o nivel de oxigénio dissolvido no reator, o tipo de substrato, as
composicdes de nitrogénio e carbono, a configuracdo do reator, o tempo de retencdo de
solidos (TRS), o tempo de ciclo, o tempo de sedimentacdo e a taxa de troca volumétrica
(FRANCA et al., 2018; ROLLEMBERG et al., 2018).

3.2.2.1 Influéncia das SPE

As substancias poliméricas extracelulares (SPE) € uma mistura complexa de
polimeros bioldgicos entrelacados. As SPE fornecem estabilidade mecénica e suporte que
permitem que as células de biofilme estabelecam consorcios sinérgicos, melhoram a retengédo
de &gua e a absorcdo de nutrientes, fornecem protecdo contra virus, predacdo, agentes
antimicrobianos e desinfetantes e, finalmente, atuam como ambiente de reciclagem de
nutrientes (ADAV et al., 2008). Essas funcOes podem ser fornecidas por uma grande
variedade de biopolimeros, particularmente polissacarideos, proteinas e acidos nucleicos.

Os compostos das SPE séo originarios de diferentes membros da comunidade e



29

um organismo especifico pode produzir polimeros diferentes em funcdo do tempo ou
condigdo operacional do reator(SEVIOUR et al., 2019). Além disso, as SPE produzidas por
uma determinada populacdo microbiana podem persistir muito tempo, mesmo depois do
desaparecimento da populacdo que a originou. Todos esses componentes diferentes
contribuem para a funcdo e organizacdo da matriz. Além disso, muitos dos biopolimeros
produzidos pelas células sdo processados por enzimas extracelulares incorporadas na matriz
extracelular(WHITFIELD; MARMONT; HOWELL, 2015).

Por esses fatores, os polimeros auxiliam e sdo extremamente necessarios aos
processos de agregacdo de microrganismos, formacdo dos granulos aerdbios e estabilidades
desses agregados. Geralmente, a tensdo de cisalhamento hidrodindmica causada pelas bolhas
da aeracdo induz a producdo de SPE e a um aumento na hidrofobicidade das superficies
celulares, melhorando o processo de formacéo granular (NANCHARAIAH; REDDY, 2018).

Muitos estudos demonstraram que a maior parte das SPE s&o produzidas durante a
presenca de alimento, ou seja, logo apos o periodo de alimentagdo em sistemas RBS, no qual
a DQO é preferencialmente degradada. Na falta de substrato, ha uma tendéncia ao consumo
dessas substancias poliméricas, fazendo com que as bactérias utilizem as SPE como fonte de

carbono e energia para fazer a respiracdo endégena (CORSINO et al., 2015).

3.2.2.2 Influéncia de céations na granulacgéo

Ainfluéncia da adicdo de cations, sobretudo de calcio, sobre a granulacéo aerobia,
é um fator que inspira diversos estudos até hoje (BARAT et al., 2006; FERNANDEZ-NAVA
etal., 2008; HAO et al., 2016; KONCZAK; KARCZ; MIKSCH, 2014; LIU; SUN, 2011; LIU;
LAN; ZENG, 2016; REN et al., 2008; WAN et al., 2015; WANG et al., 2012; YE et al., 2016;
ZHANG et al., 2015). Os cétions (Ca?*, Mg?* AI** K*,Cu?*, Fe?* e Zn?") influenciam o
desenvolvimento de biofilmes a partir de culturas bacterianas de vida livre, afetando a
quantidade de biomassa que € aderida, bem como a producéo de SPE, além de atuar como
uma ponte entre polissacarideos carregados negativamente (PATRAUCHAN et al., 2005).

Para investigar o efeito do Ca?* na granulagdo, Jiang et al. (2003) utilizaram um
reator controle (R1) e um reator onde foi suplementado uma concentragdo de 100 mg Ca?*-L*
(R2). O reator adicionado de calcio formou granulos mais rapidamente (R1: 32 dias, R2: 16
dias). Além disso, apds os dois reatores atingirem a estabilidade, o reator R2 apresentou
granulos maduros maiores (R1: 2 mm, R2: 2,8 mm), maior retencdo de biomassa (R1: 2 g SS
L?, R2: 7,9 g SS-L1), menor IVLz (R1: 150 mL-g?, R2: 100 mL-g) e maior eficiéncia na
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remocdo de DQO (R1: 93%, R2: 98%). Apesar de a quantidade de proteinas extracelulares
geradas ter sido equivalente (em torno de 60 mg-gSSV! em ambos), 0 R2 apresentou mais
que o dobro de polissacarideos extracelulares (R1: 41 mg-gSSV?, R2: 92 mg-gSSV™1). Para os
autores, os ions de calcio serviram como pontes para unir superficies bacterianas ou
substancias extracelulares carregadas negativamente, favorecendo a aglomeragdo no formato
de gréanulos. A maior producdo de polissacarideos, estimulada pelos ions célcio, fortaleceria a
integridade estrutural dos granulos.

Li et al. (2009) também encontraram resultados semelhantes com a adicdo de
Mg?* (10 mg-L™?). O reator adicionado de magnésio (R2) formou granulos primeiro (R1: 17
dias, R2: 4 dias) e atingiu a granulagéo (considerada pelos autores como alcangada depois que
mais de 15% dos granulos fossem maiores que 0,6 mm) mais rapidamente (R1: 32 dias, R2:
18 dias). Além disso, os granulos no reator R2 foram consistentemente maiores que os do
reator R1 ao longo do experimento, tendo se estabilizado em torno de 2,9 mm, enquanto R1
atingiu 1,8 mm. Entretanto, os reatores tiveram processos similares de evolugéo do formato e
coloracdo dos granulos, diferindo somente quanto ao ritmo. Os granulos também eram
similares, sendo compactos, habitados por microrganismos filamentosos na camada externa e
colonizados por bacilos e microrganismos de forma esférica (cocos) na camada interna.

Devido a similaridade dos resultados obtidos entre os dois estudos, Li et al. (2009)
concluiram que os ions magnésio desempenharam um papel similar aos ions célcio e
supuseram 0s mesmos dois mecanismos levantados por Jiang et al. (2003) para explicar a
influéncia do magnésio sobre a granulagéo.

A interagcdo quimica dos céations com as SPE pode acontecer de varias formas. A
maioria dos trabalhos ressaltam que o célcio tende a se ligar preferencialmente a fracdo de
polissacarideos da SPE (JIANG et al., 2003; LIU et al., 2010a; REN et al., 2008). Entretanto,
a ligacdo do célcio as proteinas esta frequentemente envolvida na adesdo bacteriana a
superficie,aléem de ser essencial para a agregacdo célula-célula e a formacgdo de col6nias
(ROSE, 2000).Sajjad e Kim(2015) analisaram a interacdo de Ca®" e Mg*'em reatores
suplementados com os cations (25 mg-L™*)com os grupos NH, CN e CO das proteinas e o
grupo OH dos polissacarideos,e observaram que a adi¢io de Ca?*teve forte interagdo com os
grupos OH e pequena interagdo com os grupos NH e CN. No entanto, para o reator
suplementados com Mg?*, havia maior interagiocom o grupo CN da ligacdo peptidica das
proteinas. O trabalho também revelou que os grupos CN e NH das proteinas estavam mais
envolvidosdo queo grupo CO, sugerindo que o nitrogénio tinha maior relagdo com os cétions

divalentes.
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Outros cations que se mostraram positivos aos granulos aerobios foram o
AT (WANG et al., 2012) e o Fe¥*(KONCZAK; KARCZ; MIKSCH, 2014). Além disso, a
adicdo de K* mostrou ser capaz de aumentar a capacidade de agregacdo entre microrganismos
de lodos granulares e floculentos, e Cu?*, Fe?* e Zn?* apresentaram efeito similar em lodos
floculentos quando em baixas concentracgdes, apesar de se mostrarem inibidores (por efeito de
toxicidade) para lodos granulares em maiores concentragdes (acima de 2 mg-LY)(HAO et al.,
2016).

3.2.2.3 Tipos de sistema (configuracao do reator)

Pesquisas demonstram que granulos aerdbios ja foram cultivados em reatores sob
as mais diversas condi¢bes operacionais, inclusive em relacdo ao fluxo. Como abordado
anteriormente, normalmente sdo utilizados reatores em bateladas sequenciais (RBS), onde a
granulagdo vem se mostrando mais favordvel, além da maior estabilidade operacional.
Entretanto, a granulacdo também vem sendo investigada em reatores em fluxo continuo
(RFC), estes dltimos com a presenca de camaras com diferentes finalidades, mas se
diferenciando dos sistemas de lodo ativado, pois ndo hd a utilizagdo da bombas de
recirculacdo, controle de idade de lodo nas diferentes camaras etc.(NANCHARAIAH;
REDDY, 2018).

O tratamento de esgoto em reatores RBS leva em consideracdo a funcdo da
variavel “tempo”, e ndo em funcdo do espaco como ocorre nos sistemas de fluxo continuo,
onde as operagdes unitarias de oxidacdo bioldgica, sedimentacdo etc., ocorrem em um nico
tanque. Os RBS podem ser divididos em dois tipos (Figura 3.1):

e RBS com alimentacdo/descarte simultdneos ou de volume constante: operados sob

regime de alimentacdo e descarte simultaneos, marcado pelo bombeamento de afluente
pela parte inferior do reator concomitante ao descarte pela parte superior, mantendo
sempre 0 mesmo volume da fase liquida no seu interior (DERLON et al., 2016;
WANG et al., 2018).

e RBS convencional ou de volume varidvel: caracterizados por possuirem saida de

efluente em uma altura definida (com excecgdo da parte superior) e ter as fases de
enchimento e descarte separadas, sendo o esgoto bombeado até um nivel proximo ao
superior do reator e, depois das fases de aeracdo e sedimentacdo, descartado todo o
efluente tratado localizado acima do ponto no qual foi instalada a saida, fazendo o
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volume total do reator variar (MORGENROTH et al., 1997; ROLLEMBERG et al.,
2019a).

Figura 3.1 — Tipos de reatores em bateladas sequenciais (RBS): RBS com
alimentacdo/descarte simultaneos ou volume constante (A) e RBS convencional ou volume

variavel (B).
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3.2.2.4 Tipos de pressao de selecdo

A pressdo de selecdo é uma situacdo de estresse que induz uma mudanca no
comportamento da populagdo microbiana, sendo uma peca chave para uma granulacdo efetiva
(ROLLEMBERG et al., 2018). De uma forma geral, o principio basico desse mecanismo é
fazer com que os agregados que tenham baixa capacidade de sedimentacdo sejam lavados do
reator, selecionando e mantendo neste somente os granulos com boa/étima sedimentabilidade,
fato que ajuda consideravelmente na melhoria da qualidade do efluente tratado final.

Os principais pardmetros do reator para que possa haver uma selecdo dos
agregados com melhor sedimentabilidade, a fim de obter LGA como lodo predominante, sdo o
tempo de sedimentacdo, a taxa de troca volumétrica e o tempo de descarte, 0s quais podem ser
matematicamente unificados em um Unico pardmetro denominado velocidade minima de
sedimentacdo ((Vs)min) (LIU et al., 2005a).

Uma boa/excelente sedimentabilidade significa que os granulos possuem uma
velocidade de sedimentacdo (Vs) grande, e, consequentemente, 0o tempo que as particulas
levam para chegar até a saida do reator (por exemplo, posicionada na metade da altura dtil

para um volume de troca de 50%) é pequeno. Isso significa que os agregados que possuirem
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tempo de sedimentacdo (ts) maior que aquele para o qual o reator foi projetado serdo
descartados, pois se situardo acima da altura de saida, e serdo retirados nas sucessivas trocas
do RBS(LIU; WANG; TAY, 2005).

A taxa de troca volumétrica pode ser definida como um percentual que representa
a permuta de volume dos liquidos misturados no interior do reator e esté diretamente ligada a
profundidade da porta de descarte (L) deste ou & distancia que as particulas percorrem até
serem eliminadas na fase de descarte (LIU; WANG; TAY, 2005). Quanto maior o valor de L,
maior € o valor de (Vs)min €, consequentemente, maior é a pressdo de selegdo sobre os
granulos.

Por fim, existe um pardmetro denominado tempo de descarte minimo (td,min), O
qual representa um tempo de descarte definido para que a fracdo de granulos aerdbios no
reator seja a mais proxima possivel de 100%, ou seja, quando o processo de granulacdo esta
completo. Com isso, sabe-se que se o tempo de descarte (tq) configurado para determinado
reator for maior que t¢,min, uma parte do licor misto que esta acima da altura da porta de
descarte continuard sedimentando durante o processo de descarte, diminuindo a pressdo de
selecdo ao longo do tempo (LIU; WANG; TAY, 2005).

Combinando essas trés principais pressdes de selecdo citadas, Liu, Wang e Tay
(2005) conseguiram elaborar uma equacdo que define de maneira mais facil e pratica o
pardmetro da velocidade minima de sedimentac&o ((Vs)min):

L

Vo) min = 1)

(ta- tamin)?
ta

ts+

Essa férmula indica que se pode melhorar a selecdo de bioparticulas para uma
rapida granulacdo através do controle adequado do tempo de sedimentacdo, do tempo de
descarte e da taxa de troca volumétrica do reator.

Os mesmos autores afirmam que é possivel observar um aumento na fragdo de
granulos aerébios a partir do aumento de (Vs)min. Para valores menores que 1,0 m-hexiste a
tendéncia de se desenvolver somente flocos e nenhum granulo. Ultrapassando-se esse valor,
iniciou-se a formacdo de granulos no reator em questdo, os quais passam a prevalecer sobre 0s
flocos no sistema a partir de um valor de 4,0 m-h't. Por fim, observou-se que (Vs)min N40
deveria ser menor do que 8 m-h para se obter uma granulagdo aerébia melhorada, com um

quase dominio de espécies granulares sobre as floculentas.
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3.2.2.5 Estabilidade dos granulos

O conceito de estabilidade abrange ndo somente a invariabilidade das
propriedades de tamanho e bioatividade de um LGA, como também a auséncia de
desintegracdo e lavagem de granulos do reator (FRANCA et al., 2018). Apesar do elevado
namero de estudos e pesquisas acerca do assunto de granulacéo aerdbia, as quais relatam suas
diversas vantagens em comparagdo aos processos de tratamento por lodo ativado
convencional, a questdo da instabilidade dos granulos, principalmente em operacfes de
reatores a longo prazo, ainda é um grande desafio a ser enfrentado, atrasando a sua aplicacdo
pratica em escala real, a partir de um nimero maior de estagdes.

Um dos objetivos mais observados na maioria dos estudos recentes € justamente
avaliar como os parametros de operacdo do reator podem influenciar e melhorar a estabilidade
dos granulos aerdbios, pois esses fatores estdo intimamente relacionados (SHOW, LEE; TAY,
2012). Parédmetros, como carga orgéanica, condi¢bes do regime feast/famine, tensdo de
cisalhamento, nivel de OD e tipo de substrato, podem influenciar nas caracteristicas
morfologicas e de sedimentabilidade dos agregados microbianos, além da distribuicdo interna
dos microrganismos e suas atividades metabolicas. Consequentemente, espera-se que esses
fatores também afetem a estabilidade dos granulos em questdo (FRANCA et al., 2018).

Peyong et al. (2012) cultivaram granulos maduros, com tamanho médio de 2,2
mm, alimentados com esgoto real de baixa carga organica (0,54 kg DQO-m3.d}), os quais
sofreram deterioracdo depois de dois meses de operacdo. Os granulos maiores foram se
desintegrando aos poucos em pequenos detritos, que eram posteriormente lavados para fora
do reator. Ademais, Zhang et al. (2011) reportaram que granulos aerdbios cultivados sob baixa
carga organica (0,58 kg DQO-m3.d') e baixas taxas de aeracio, apresentaram estrutura
frouxa e porosa e se mostraram instaveis quando atingiam diametros maiores que 1 mm. Esse
ultimo fato fortalece a teoria de que granulos pequenos sdo mais favoraveis para longos
periodos operacionais de tratamento de esgotos.

No entanto, altas cargas organicas (7,5 kg DQO-m?3-d!) apresentaram
comportamento semelhante, com o crescimento excessivo de organismos filamentosos,
resultando em instabilidade de operacdo do RBS (BEUN et al., 1999). Essa instabilidade sob
alta carga orgénica tem sido indicada como tendo trés razfes principais: 0 excesso de
crescimento de microrganismos filamentosos (LIU; LIU, 2006), a hidrélise das proteinas
intracelulares e degradagdo do nucleo anaerdbio do granulo (ZHENG et al., 2006), e a perda

da capacidade de agregacdo das bactérias em decorréncia da deficiéncia de producdo de SPE
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(ADAV: LEE; LAI, 2010).

Em decorréncia dos resultados bastante diferentes em relacdo a estabilidade dos
granulos com variadas taxas de carga organica, pode-se observar que ndo existe um valor fixo
ideal desse parametro, o qual pode variar dependendo das outras condi¢Ges de operacdo do
reator em questdo. No entanto, alguns estudos reportaram valores ou faixas de valores ideais
para isso. Por exemplo, Kim, Kim e Jang (2008) determinaram que a carga organica ideal para
a ndo desintegracdo dos granulos era de 2,52 kg DQO-m=3.d.Tay, Jiang e Tiong-Lee Tay
(2004), notaram a impossibilidade de se atingir a granulacdo com taxas de carga organica
volumétrica inferiores a 2 kg DQO-m3.d".

Com relacdo a taxa de aeracdo, sabe-se que 0 suprimento de oxigénio e a tensdo
de cisalhamento hidrodindmica sdo fatores que influenciam na formacéo e estabilidade dos
granulos aerobios (TAY; LIU; LIU, 2001a). Estudos indicam que baixos niveis de OD (0,7 -1
mg-L?), em decorréncia de baixas taxas de aeracdo, favorecem o crescimento de
microrganismos filamentosos, levando ao colapso dos granulos (LIU; LIU, 2006). Por outro
lado, uma alta intensidade de aeracdo favorece a formacdo de granulos estaveis, ndo somente
por impor uma grande tensdo hidraulica de cisalhamento, com a consequente compactacéao
dos agregados microbianos, mas também por inibir o supercrescimento de bactérias
filamentosas e de granulos grandes (ADAV et al., 2008).

Mosquera-Corral et al. (2005) provaram isso ao fazerem um experimento no qual
foram formados granulos estaveis sob uma saturacdo de oxigénio de 70% durante 150 dias,
diminuindo posteriormente o valor para 40%, quando se observou o desenvolvimento de
organismos filamentosos na superficie dos agregados microbianos, 0s quais sofreram um
processo de desintegracdo e lavagem do reator. Cabe-se ressaltar que ndo se tem
conhecimento de estudos que sugerissem um valor ideal de taxa de aeracdo ou de
concentracdo de OD para evitar a limitacdo do suprimento de oxigénio e a instabilidade dos
granulos, pelo fato de a demanda de oxigénio variar de acordo com a concentracdo de
biomassa, o tamanho do granulo, o tipo de substrato e a comunidade microbiana presente
(FRANCA et al., 2018).

O tipo de substrato utilizado na alimentacdo do sistema € outro parametro que
pode influenciar na estabilidade dos grénulos. Por exemplo, observou-se que quando o
sistema de LGA era alimentado com glicose, havia a formacdo de uma morfologia menos
densa e superficie filamentosa, em decorréncia de uma predominancia de organismos
filamentosos. Ja na presenca acetato, era formada uma microestrutura compacta dominada por
bactérias em forma de bacilo altamente compactadas (MOY et al., 2002; TAY; LIU; LIU,
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2001b). Essas evidéncias indicam que substratos ricos em energia, como glicose e sacarose,
induzem a reproducéo de microrganismos filamentosos. Ja substratos organicos relativamente
complexos, como aqueles ricos em carboidratos, que sdo degradados em varios passos e
formam diversos compostos intermediarios, produzem granulos com microestruturas
complexas e em camadas, além de uma maior diversidade de microrganismos, incluindo
filamentosos. Por fim, substratos mais simples, como acetato e formiato, produzem
microestruturas mais simples e uniformes, normalmente formando granulos densos e
compactos (MOY et al., 2002).

Além desses, h& pesquisas com varios outros substratos. O uso de fenol como
fonte de carbono deu origem a granulos fortes, porém demandando um elevado tempo para a
formacdo dos granulos(ADAV et al., 2007). Com propionato, também foi observado um
atraso na granulacdo e a formacdo de granulos fortes e de estrutura compacta, podendo ser
utilizados para aplicacfes em longos periodos sem desintegracdo (LEE et al., 2010). Por fim,
Pronk et al. (2015) avaliaram a influéncia dos compostos intermediarios produzidos no
periodo anaerdbio dos RBS, e perceberam que, utilizando-se metanol como substrato, eram
gerados metano e didxido de carbono, dando origem a granulos instaveis e filamentosos.

O regime de alimentagdo feast/famine, aplicado nos RBS para tratamento de
esgoto em escala laboratorial, caracterizado pela alternancia de periodos de abundancia e
escassez de substrato, bem como de altas e baixas concentra¢fes de OD, tem se mostrado
como um estimulante do crescimento de granulos aerébios densos e lisos (BEUN; VAN
LOOSDRECHT; HEIIJNEN, 2000), interferindo em suas estabilidades.

Periodos de famine mais longos, resultam em fases de respiracdo enddgena mais
longas, produzem granulos aerdébios pequenos, compactos e fortes (GAO et al., 2011). Foi
descoberto, também, que essa condicdo de longos periodos aerdbios com escassez de alimento
induz a um aumento da hidrofobicidade das superficies das células bacterianas (LIU et al.,
2005a; LIU; TAY, 2002), fato que auxilia nos processos de agregacdo celular. De modo
inverso, quando se tem uma predominancia do periodo de feast sobre o de famine, relata-se
um aumento do namero de granulos excessivamente filamentosos (MUDA et al., 2011).

Em contraste a isso, Moghaddam e Moghaddam (2015) cultivaram granulos
aerobios compactos em RBS, o0s quais tornaram-se gradualmente instaveis, filamentosos e
grandes (2 a 5 mm), devido ao longo periodo de escassez de substrato (famine), causado pelo
tempo de aeragédo prolongado.

Ja levando em consideracdo o fator temperatura, sabe-se que este também afeta a

estabilidade dos granulos, por influenciar diretamente nos tipos de microrganismos e na taxa
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de crescimento deles, que estdo relacionados a morfologia granular. Observou-se que, fazendo
a iniciacdo de um reator em escala laboratorial com lodo de inéculo a uma temperatura de
8 °C, resultou em um supercrescimento de organismos filamentosos e estruturas irregulares,
levando a uma lavagem da biomassa (DE KREUK; PRONK; VAN LOOSDRECHT, 2005).
Por outro lado, iniciar a operacdo do reator em uma temperatura de 20 °C, diminuindo
posteriormente para 15 °C e 8 °C, néo afetou a estabilidade dos agregados a longo prazo. Por
isso, em regides frias, € mais recomendavel que se dé a partida (start-up) do reator na estacao
do verdo, pelo fato de a temperatura mais alta acelerar a formacéo de lodo.

Por fim, com relacdo ao parametro do pH, foi observado que a granulagdo aerdbia
realizada em pH em torno de 4,0 era dominada por fungos, com granulos chegando a até 7
mm de tamanho, portanto mais faceis de sofrer desintegracdo. Ja os granulos cultivados em
pH = 8,0 apresentavam uma predominancia de bactérias, com tamanho maximo de 4,8 mm
(YANG; LI; YU, 2008). Manter o reator sob condi¢des alcalinas de pH suprime efetivamente
o supercrescimento de filamentosas nos granulos aerdbios (WAN et al., 2014).

3.2.2.6 QOutras estratégias para promover a granulagao e possiveis alternativas

Outras técnicas para facilitar o processo de granulacdo ja foram reportadas pela
literatura. Liuet al. (2015) avaliaram o impacto do policloreto de aluminio (PAC)
comaplicagdo 50 mL de PAC com a concentracdo de 20 g-L! antes da alimentagdo em curto
(8 dias) e longo (40 dias) prazo. Em ambas estratégias os autores identificaram uma réapida
formagcdo inicial (primeiros 15 dias) de granulos aer6bios com melhores desempenhos nas
caracteristicas fisico-quimicas, mais SPE foram produzidas em todos os reatores alimentados
com PAC, especialmente para polissacarideos.

Também ja foi avaliado o papel da adicdo de micropd de lodo (preparado a partir
de lodo de &guas residuais municipais secas) em um RBS com LGA(LIU et al., 2019). Os
autores observaram que a adicdo de micropé de lodo ajudava na diminuicdo de
microrganismos filamentosos, resultando na diminuicdo do 1VLs 172 para 44mL-g*. Segundo
0s autores, as colisdes fisicas com granulos contendo filamentos,além de melhorar a
capacidade de sedimentacdo de lodo, induziu a maior producdo deSPE. Como resultado,
houve uma melhoria na eficiéncia de remocéo e estabilidade operacional.

Para facilitar a nucleacdo dos granulos aerébios e favorecer a degradacdo da
piridina, Zhang et al. (2017)utilizaram um biocarvao, obtido através da pirdlise da casca de

arroz. Para isso, o biocarvéo foi aplicado (4g-L™) no comego da operacionalizagido do RBS.
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Os resultados indicaram que o lodo formado possuia excelente propriedade de sedimentacao,
alta retencdo de biomassa e excelente eficiéncia de remocéo. O conteido das SPE no lodo
granular aumentou visivelmente na presenca do biocarvdo. A analise dos principais grupos
bacterianos indicou que houve um enriquecimento tanto de espécies relacionadas a agregacéao
microbiana, quanto de espécies degradadoras de piridina.

Nesse sentido, surge como alternativa para incrementar o processo de granulagédo
as cinzas de carvao mineral. Os subprodutos sélidos da combustdo do carvdo mineral sdo, em
sua maioria, residuos inorganicos, sendo conceitualmente separados em cinzas volantes (leves,
flyash) e cinzas de fundo (pesadas, bottomash) de fornalhas. Os compostos oxidados de silicio
(Si), aluminio (Al), ferro (Fe) e célcio (Ca) sao responsaveis por cerca de 90% da composi¢cdo
das cinzas, enquanto outros elementos como magnésio (Mg), potassio (K), sodio (Na), titanio
(Ti) e enxofre (S), ocorrem em menores quantidades e sdo responsaveis por uma pequena
porcentagem da composicdo em massa(TIWARI et al., 2014).

Sendo esse material classificado como residuo do setor siderurgico é necessario
buscar formas de reutilizar e/ou tratar esse residuo(CANDIDO et al., 2016).As cinzas pesadas
ja foram reportas como adsorventes para o tratamento de efluentes téxteis e de metais. Os
resultados de Zaharia e Suteu (2013) indicaram moderadas/boas eficiéncias de remocao de cor
(55-83%) e remocdo de DQO (44-61%). Porém, ndo foram encontrados trabalhos

relacionados ao uso de cinzas de cinzas de termelétrica em sistemas de LGA.

3.3 Mecanismos de remocao envolvidos na granulagao

Dependendo das condicBes operacionais, 0 LGA é capaz de realizar quase todos
0s processos de conversao bioldgica, como degradacdo de matéria organica, nitrificacdo de
amonio, desnitrificacdo e remocdo de fdsforo, principalmente devido a coexisténcia de
populacdes de diversos microrganismos heterotréficos, nitrificantes e desnitrificantes (YANG;
TAY; LIU, 2004). A remocdo convencional de nitrogénio requer as condicOes aerobias e
anoxicas/anaerdbias para a nitrificacdo da amonia e desnitrificacdo de nitrato ou nitrito,
respectivamente. Além disso, a alternancia de periodos com baixo e alto OD é necessaria para
a remocao completa de nitrogénio (NANCHARAIAH; REDDY, 2018).

O processo de remocdo de nitrogénio em aguas residuarias consiste basicamente
em duas etapas. A primeira é a nitrificacdo, onde o nitrogénio amoniacal (NHs") é oxidado a
nitrito (NO2), num processo denominado nitritacdo, e posteriormente oxidado a nitrato (NO3z),

num processo chamado nitratacdo, pelas BOA (bactérias oxidadoras de aménia) e pelas BON
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(bactérias oxidadoras de nitrito), respectivamente. A segunda etapa é denominada
desnitrificacdo e consiste na reducdo do nitrito ou do nitrato a nitrogénio gasoso (N2) pelas
bactérias heterotroficas desnitrificantes (SARMA; TAY; CHU, 2017). Ressalta-se que, além
das BOA, pode existir a presenca de bactérias anammox, as quais também realizam oxidacéo
de nitrogénio amoniacal, mas de forma anaerdbia e utilizando o nitrito como aceptor de
elétrons, em vez do oxigénio (O2).

Os processos de nitrificacdo e desnitrificacdo simultaneas (NDS) podem ocorrer
em granulos aerdbios por conta da existéncia das zonas aerobias nas camadas externas e zonas
anoxicas nas regides mais internas destes. A nitrificacdo se da nas camadas aerdbias exteriores
do granulo, enquanto a amonia é convertida a nitrato, o qual posteriormente é difundido até o
interior deste, onde é usado como aceptor de elétrons para a manutencéo e crescimento das
células em substrato de carbono, via desnitrificacdo (FRANCA et al., 2018).

As técnicas de remocdo de fésforo em reatores contendo LGA se baseiam na
capacidade de algumas bactérias heterotroficas realizarem o processo de bioacumulagdo, que
consiste no acumulo de fosfato em suas células, na forma de polifosfatos(WANG et al., 2008).
Sabe-se que 0s microrganismos denominados OAF (organismos acumuladores de fdsforo)
tém um potencial de acumular fésforo em suas células, havendo uma simultanea absorcao de
carbono organico soltvel e liberacdo de fosfato na fase anaerébia, seguido por uma rapida
captura desse ion no estagio aerdbio (Figura 3.2) (ADAV et al., 2008). A remocdo do fésforo

propriamente dita envolve a sua incorporacdo na biomassa celular e posterior descarte desta.

Figura 3.2 — Esquema representativo dos processos envolvidos no metabolismo dos
organismos acumuladores de fésforo (OAF).

OAFs

AGV Novas Células

Fonte: Adaptado de Bech (2011).

Além desse grupo de bactérias, ha, ainda, os ODAF (organismos desnitrificantes
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acumuladores de fosforo), os quais além de estarem envolvidos nos processos de remocgao de
fésforo também auxiliam nos processos de remogdo de nitrogénio, diferenciando-se dos OAF
por ndo utilizarem oxigénio como aceptor de elétrons, e sim, nitrito ou nitrato (Figura 3.3).
Por fim, os processos responsaveis pela remocdo de matéria organica, na forma de
carbono soluvel e quantificada pelo pardmetro DQO envolvem principalmente 0s organismos
heterotréficos (OH) e os organismos acumuladores de glicogénio (OAG) (ROLLEMBERG et
al., 2018). Devido a presenca das diferentes zonas nos granulos aerdbios, a remocéo de

matéria organica ocorre simultaneamente a de nitrogénio (FIGUEROA et al., 2009).

Figura 3.3 — Esquema representativo dos processos envolvidos no metabolismo de
organismos desnitrificantes acumuladores de fosforo (ODAF).

DOAFs

AGY Novas Células

Fonte: Adaptado de Bech (2011).

Apbs a fase de alimentacdo do sistema, a concentracdo de substrato organico
(fonte de carbono) € elevada, sendo completamente difundido para o interior dos granulos.
Entdo, este é parcialmente convertido e armazenado na forma de polimero, como o0s
polihidroxibutiratos (PHBs). Nas zonas mais internas, esses PHBs encontram-se disponiveis
para serem utilizados como fonte de carbono no processo de desnitrificacdo, auxiliando na
remocdo de nitrogénio. Durante a fase anaerdbia do ciclo, a maior parte da DQO é utilizada
pelos microrganismos, principalmente por OAG, o0s quais armazenam o carbono como
polimeros intracelulares. Finalmente, durante a fase aerdbia, esses microrganismos oxidam o0s
polimeros armazenados previamente (WAGNER, 2015).

A Figura 3.4 demonstra de maneira clara as zonas presentes nos granulos, 0s

microrganismos predominantes em cada uma delas e 0s processos de remogéo de nutrientes.
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Figura 3.4 — Esquema de transformagé&o dos nutrientes no granulo.
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Fonte: Adaptado de Guimardes (2017) e Nancharaiah e Reddy (2018).

3.3.1 Microrganismos no processo de granulacéo

3.3.1.1 Organismos Heterotroéficos (OH)

Os organismos heterotroficos (OH) sdo microrganismos que estdo relacionados a
remocao de DQO (carbono orgénico) dos sistemas de tratamento de esgotos, consumindo a
matéria organica, representada pelo substrato, e liberando diéxido de carbono e agua
(ROLLEMBERG et al., 2018). Eles sdo de crescimento rapido e possuem a capacidade de se
manterem estaveis nos sistemas de lodo ativado, porém possuem baixa sensibilidade para
variacdes de oxigénio, pH, temperatura e compostos toxicos (VAN HAANDEL; MARAIS,
1999). Os principais grupos de bactérias reportados por serem responsaveis por esses
processos sdo do filo Chloroflexi, dos géneros Flavobacterium e Beggiatoa, da espécie
Thiothrixnivea, dentre outras (FIGUEROA et al., 2015; WAN et al., 2015b).

3.3.1.2 Organismos acumuladores de fosforo (OAF)

Os organismos acumuladores de fosforo (OAF) sdo bactérias de crescimento lento

responsaveis pela remogéo de fosforo, por meio da bioacumulacdo desse nutriente no interior
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de suas células e posterior lavagem de biomassa para fora do reator. Sob condi¢des anaerdbias,
elas armazenam as fontes de carbono na forma de polihidroxialcanoato (PHA), que é
posteriormente utilizado como fonte de carbono e energia para o crescimento de biomassa,
assim como para a captura de fosforo, sendo esse Ultimo processo realizado no periodo
aerdbio do ciclo, utilizando o oxigénio como aceptor de elétrons (FRANCA et al., 2018).
Accumulibacter spp., Rhodocyclus spp. e Enterobacter spp. séo os principais OAF observados
nos estudos (ROLLEMBERG et al., 2018).

3.3.1.3 Organismos desnitrificantes acumuladores de fosforo(ODAF)

Os microrganismos que removem fosforo e utilizam nitrito e/ou nitrato como
aceptores de elétrons sdo chamados organismos desnitrificantes acumuladores de fésforo
(ODAF). Diferenciam-se dos OAF pelo fato de utilizarem os PHAs como fonte de elétrons
para realizarem desnitrificagdo (NANCHARAIAH; REDDY, 2018). S&o classificados como

de crescimento lento e levam a uma granulacdo completa.

3.3.1.4 Organismos acumuladores de glicogénio (OAG)

Os organismos acumuladores de glicogénio (OAG) sdo microrganismos capazes
de, anaerobiamente, armazenar carbono sollvel sob a forma de polimeros lentamente
biodegradaveis, resultando em uma taxa de crescimento lento (FRANCA et al., 2018). Os
OAG competem com 0s OAF pelo substrato disponivel no meio, sendo a predominancia de
OAG associada & uma queda na remocdo de fosforo (NANCHARAIAH; REDDY, 2018).
Diretamente relacionadas a remoc¢do de DQO, os OAG sdo compostos principalmente pelos
grupos Competibacter, Accumulibacter e Defluviicoccus(ROLLEMBERG et al., 2018).

3.3.1.5. Nitrificantes/Desnitrificantes

Em decorréncia da nitrificacdo ocorrer em duas etapas, sabe-se que ha dois grupos
distintos de bactérias nitrificantes, que sdo responsaveis pelo processo: as BOA (bacterias
oxidadoras de amonia), caracterizadas por realizarem a nitritacdo (transformacdo de aménio
em nitrito) e as BON (bactérias oxidadoras de nitrito), responsaveis pelo processo de
nitratacdo (conversdo do nitrito em nitrato), ambas utilizando o oxigénio como aceptor de

elétrons. As principais BOA sdo as Nitrosomonaseuropaea e as Paracoccusaminovorans, € as
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BON mais conhecidas sdo Nitrospiradefluvii,  Nitrobacter, Nitrospiraceae e
Bradyrhizobiaceae (NANCHARAIAH; SARVAIJITH; LENS, 2018; SZABO et al., 2017;
WINKLER; KLEEREBEZEM; VAN LOOSDRECHT, 2012).

Ja as bactérias desnitrificantes sdo responsaveis pela reducédo das formas oxidadas
do nitrogénio (nitrito e nitrato), transformando-as em nitrogénio gasoso, o qual é removido do
sistema pela sua liberagdo para o ar. Os grupos de microrganismos responsaveis pelo processo
de desnitrificacdo sdo os ODH (organismos desnitrificantes heterotréficos), representados
principalmente pelos grupos Pseudomonas, Rhizobiales, Zoogloea sp. e Acinetobacter
sp.(LIN; SHARMA; VAN LOOSDRECHT, 2013; WAN et al., 2015b; WEISSBRODT et al.,
2013), os ODAG, responsaveis por realizarem desnitrificacdo e acumulacdo de glicogénio, e
0os ODAF, ja citados anteriormente, sendo esses dois Ultimos geralmente das familias
Comamonadaceae,  Sphingomonadaceae, Hyphomicrobiaceae, = Rhodobacteriaceae,
Xanthomonadaceae e Rhodocyclaceae, especialmente dos géneros Thauera, Zoogloea,
Meganema, Devosia e Stenotrophomonas (WEISSBRODT et al., 2013).

3.4 Remocédo de micropoluentes emergentes em LGA

Os farmacos e produtos de higiene pessoal sdo substancias, geralmente
recalcitrantes, encontradas com frequéncia nos esgotos, incluindo antibioticos, drogas anti-
inflamatdrias, perfumes, cosmeéticos, vitaminas etc. (DAUGHTON; TERNES, 1999). Séo
considerados como micropoluentes emergentes (ME) pelo fato de serem encontrados nas
aguas residuarias em concentragdes muito pequenas (da ordem de pg-L™) e por ainda nio
estarem presentes em muitas legislagdes ambientais(RIVERA-UTRILLA et al., 2013).

No ambito do tratamento de esgotos, além da baixa concentracdo de
micropoluentes emergentes que requer o uso de técnicas de pré-concentracdo de amostra e
detec¢do por técnicas cromatogréaficas, o maior problema reside na ampla gama de compostos
considerados ME, o que torna o monitoramento extremamente complicado. Muitos estudos ja
foram conduzidos tanto em processos anaerébios quanto aerdbios, que mostram que tanto as
eficiéncias quanto os mecanismos de remocao a partir de processos de adsorcao na biomassa,
processos metabolicos e cometabolicos, variam bastante conforme a categoria de ME,
estrutura quimica etc.

O conhecimento da capacidade da tecnologia de LGA em biotransformar ME
ainda € limitada (MERY-ARAYA et al., 2019), porém ja existem estudos utilizando o LGA

para remocao de alguns compostos pertencentes a esse grupo. Kent e Tay (2019) operaram um



44

sistema LGA em RBS volume variavel com ciclos de 205 min. e TDH de 8,3 h para remocao
de 17a-etinilestradiol (EE), 4-nonilfenol (NF) e carbamazepina (CBZ), com concentracfes de
530, 485 e 510 pg-L?, respectivamente. As remogdes no sistema foram de aproximadamente
70% para o EE e superiores a 80% para o NF, enquanto, para a CBZ, as remocdes foram
inferiores a 25%. Os autores observaram que 0s compostos ndo interferiram negativamente na
formacdo dos grénulos e na quantidade de biomassa, e apresentaram efeito minimo nas
remocdes de DQO e nutrientes.

Moreira et al. (2015) também operaram um LGA em RBS convencional na
presenca de fluoxetina (FLX), porém o periodo de operacdo foi dividido em sete fases com
ciclos variando de 3 a 12 h. A remocdo da FLX, de concentracdo inicial entre 3 e 4 UM,
ocorreu por adsorcdo/dessor¢do nos granulos aerobios, e as eficiéncias de remoc¢édo de DQO,
nitrogénio e fosforo ndo foram prejudicados. Os autores afirmam também que a estrutura
LGA protegeu a populagdo microbiana dos efeitos toxicos da FLX, resultando na manutengdo
dos principais processos bioldgicos.

De acordo com os dois trabalhos citados, a presenca dos micropoluentes nao
afetou de forma negativa o sistema e suas eficiéncias de remocdo. Em contrapartida, Amorim
et al. (2016) operaram um LGA em RBS convencional com ciclos de 6 h, TDH de 9,7 h e taxa
de troca volumétrica de 40% para avaliar a influéncia de oito fArmacos quirais (alprenolol,
bisoprolol, metoprolol, propranolol, venlafaxina, salbutamol, fluoxetina e norfluoxetina), com
concentracdo de 1,3 pg-L™? cada, na estrutura do sistema. Os resultados mostraram que esses
compostos foram removidos em maior parte por adsorcdo no lodo, porém afetaram a remocao
de DQO, fosforo e nitrogénio, desestabilizaram os granulos e prejudicaram o metabolismo
dos organismos acumuladores de fosfato (OAF).

A partir dessas informacdes, pode-se perceber que, dependendo do ME presente
no sistema, 0 LGA reage de forma diferente. Ademais, para varios ME como 0s parabenos,
ainda ndo ha relatos de remocéao em sistemas de LGA nem do seu impacto sobre a formacéo e
a estabilidade dos granulos.

3.4.1 Parabenos

Os parabenos sdo uma classe de compostos usados como conservantes desde 1920
em produtos farmacéuticos, alimenticios e cosméticos (HAMAN et al., 2015). Quanto a
composi¢cdo quimica, os parabenos sdo ésteres do &cido para-hidroxibenzoico, e 0s mais

conhecidos sdo o metilparabeno (MeP), o etilparabeno (EtP), o propilparabeno (PrP), o
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butilparabeno (BuP), o benzilparabeno e o heptilparabeno(MA et al., 2018a). Todos esses
compostos possuem estrutura quimica semelhante, formada por um anel aromatico ligado a
uma hidroxila e um grupo éster. Ao grupo éster é ligada a cadeia de hidrocarbonetos que
diferencia cada um. Dentre eles, 0os mais comumente encontrados no meio ambiente s&o o
MeP, o EtP, o PrP e o BuP (Figura 3.5), sendo, geralmente, 0 MeP 0 de maior concentragdo (<
200 ng-Lt), seguido pelo PrP (< 50 ng-L'), enquanto os demais se apresentam em
concentragbes de poucos ng'LY(BLEDZKA; GROMADZINSKA; WASOWICZ, 2014;
HAMAN et al., 2015).

Ja foi observado que essas substancias causam diversos problemas a satde do ser
humano e dos demais seres, como alterac6es das glandulas suprarrenais e da tireoide causadas
pela exposicdo aos parabenos (NOWAK et al., 2018). Esses compostos também estdo
associados ao surgimento de cancer de mama em mulheres (DARBRE et al., 2004).

A exposicdo acontece, além das formas diretas (via oral ou cutdnea), pelo
lancamento de esgotos ndo tratados e/ou de efluentes de estacGes de tratamento de esgotos
(ETE) nos corpos hidricos, podendo ocorrer bioacumulacdo nos organismos aquaticos
(BLEDZKA; GROMADZINSKA; WASOWICZ, 2014; HAMAN et al., 2015; NOWAK et al.,
2018). Outro ponto que cabe ressaltar é que a ocorréncia de reagcBes quimicas desses
compostos com o cloro residual oriundo da agua de torneira ou dos processos de cloracdo das
estacOes de tratamento de &gua (ETA), formando os parabenos clorados, compostos mais
estaveis e com potencial estrogénico desconhecido, além de serem mais tdxicos para 0s
organismos aquaticos (CANOSA et al., 2006). Sendo assim, sdo fundamentais os estudos para

remocao desses compostos em ETAe ETE.

Figura 3.5 — Estrutura quimica dos parabenos mais comumente encontrados no meio ambiente.
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No entanto, existem poucos trabalhos sobre a remocéo de parabenos em sistemas
bioldgicos de tratamento de esgotos, sendo mais utilizadas tecnologias aerébias, como o LA e
variantes (Tabela 3.1). Em ETEs compostas por LA, foram registradas eficiéncias globais de
remocao superiores a 60% para os parabenos MeP, EtP, PrP e BuP (GONZALEZ-MARINO et
al., 2011; KARTHIKRAJ et al., 2017; LI et al., 2015). Gonzalez-Marifio et al. (2011) afirmam
que ndo observaram alteracbes em nenhum composto durante todo o estudo, provando que
ndo ocorreu adsor¢do nem degradacdo devido a processos abioticos e que as perdas nas
solucgdes foram atribuidas as rotas bioldgicas (biotransformacao).

Ma et al. (2018) analisaram a remocao de parabenos em duas ETEs na China, uma
composta por lodo ativado ciclico e a outra por reator anaerdbio/6xico com circulagdo para o
segundo reator. As eficiéncias globais de remocdo nas duas ETE foram superiores a 94%, e,
guando compararam todas as unidades de tratamento de cada uma, verificaram que as
concentragcbes de parabenos diminuiram acentuadamente nas unidades de tratamento
biolégico. No entanto, as concentracGes de parabenos no tanque anaerébio foram menores do
gue no tanque aerdbio seguinte, levando os autores a supor que isso acontece porque o lodo
foi devolvido ao tanque aerdbio.

Em uma ETE composta por valo de oxidagdo seguido de desinfeccdo por radiacao
ultravioleta (UV), foram observadas eficiéncias globais de remog&o de MeP e PrP variando de
81 a 91% e 63 a 98%, respectivamente (SUN et al., 2014). No entanto, ndo foi especificado
gue unidade do tratamento foi responsavel pela maior contribuicdo na remocdo desses
compostos, embora grande parte dos parabenos tenha sido encontrada adsorvida na fracao
solida do tratamento primario, chegando a 71% para 0 MeP e 50% para o PrP.

Por outro lado, em uma ETE com reator anaerdbio/andxico/aerébio em que foram
monitorados 49 micropoluentes, dentre eles 0 MeP e o PrP, mais de 70% da remocao dos
parabenos foi atribuida a biodegradacao, sendo apenas uma pequena quantidade encontrada
adsorvida no lodo e nos sélidos suspensos (ASHFAQ et al., 2017).

Com relacdo a biodegradacdo dos parabenos, a literatura reporta algumas
possibilidades de rotas sob condi¢Bes aerdbias. Valkova et al., (2001) testaram a degradacéo
de parabenos por cepas isoladas de Enterobactercloacae cultivadas em meio agar contendo
MeP e PrP, separadamente, e verificaram que a rota de degradacdo desses compostos, sob
essas condicdes especificas, aconteceu através da hidrolise da ligacao éster formando o acido

4-hidroxibenzoico, seguida da descarboxilagdo em condigéo aerdbia formando fenol.
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Tabela 3.1 — Eficiéncia de remocdo de parabenos em diferentes tipos de tratamento bioldgicos (continua).

Tipo de tratamento Composto Concentracdo afluente Eficiéncia de Referéncia
(ng'LY) remocéo (%)
Lodo ativado MeP 567,0 98,8 Lietal. (2015)
EtP 140,0 99,8
PrP 438,0 99,9
BuP 27,9 99,7
Lodo ativado MeP 4200 99,4 Gonzélez-Marifio et al. (2011)
EtP 880 99,5
PrP 1400 99,7
BuP 140 98,4
Lodo ativado MeP 151,0 81,4 Karthikraj et al. (2017)
EtP 40,5 80,1
PrP 68,1 85,7
BuP 10,5 79,8
Lodo ativado MeP 51,0 91,3 Karthikraj et al. (2017)
EtP 11,6 83,8
PrP 38,2 92,7
BuP 8,9 66,9
Lodo ativado MeP 267,0 86,6 Karthikraj et al. (2017)
EtP 58,4 83,3
PrP 583,0 96,7
BuP 4.4 100,0
Lodo ativado MeP 138,0 79,0 Karthikraj et al. (2017)
EtP 16,2 75,9
PrP 50,2 63,4
BuP 5,2 100,0
Lodo ativado MeP 209,0 80,4 Karthikraj et al. (2017)
EtP 53,0 86,4
PrP 55,4 84,8
BuP 4,1 100,0

Tabela 3.1 — Eficiéncia de remocdo de parabenos em diferentes tipos de tratamento biolégicos (concluséao).
Tipo de tratamento Composto Concentragdo afluente Eficiéncia de Referéncia
(ng'LY) remocdo (%)
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Lodo ativado MeP 36,8 95,8 Wang e Kannan (2016)
EtP 4,0 89,8
PrP 12,9 88,5
BuP 5,8 70,8

Lodo ativado MeP 97,9 95,2 Wang e Kannan (2016)
EtP 2,75 90,1
PrP 20,9 95,0
BuP 7,2 91,1

Lodo ativado ciclico MeP 1310,0 94,9 Ma et al. (2018)
EtP 362,0 99,5
PrP 496,0 97,2
BuP 7,0 96,1

Reator anaerobio/éxico MeP 968,0 94,1 Ma et al. (2018)
EtP 133,0 98,6
PrP 364,0 97,8
BuP 29,3 99,9

Valo de oxidag&o + radiacdo MeP 150,0-270,0 81,6-91,0 Sun et al. (2014)
uv PrP 130,0-400,0 63-98,0

Reator anaerobio/anoxico/oxico MeP 128,0-244,0 70,5-97,6 Ashfaq et al. (2017)

PrP 96,2-212,0 75,5-98,5
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Wau et al. (2017), ao analisarem a degradacdo de MeP e PrP, identificaram o &cido
benzoico como intermediario. Os autores, entdo, inferiram que a biodegradacéo dos parabenos
selecionados ocorreu por clivagem das ligacdes de carbono presentes nas cadeias carbonicas
por microrganismos aerobios, porém néo identificaram os grupos taxonémicos especificos. Os
autores relatam ainda que o acido p-hidroxibenzoico, metabdlito comum relatado de todos os
parabenos, ndo foi detectado nas amostras coletadas e nem nas solugdes padréo de MeP e PrP.
Dessa forma, eles concluem que é possivel que o acido p-hidroxibenzoico seja oxidado a
acido benzoico por microrganismos durante o rapido processo de degradacdo aerobia.

Outra hipdtese existente é a de que ocorra a transesterificacdo entre os parabenos e
alcoois. Wang et al. (2018a) descobriram que, quando o metanol ou o etanol estdo presentes
no lodo ativado, a transesterificacdo é muito importante para a degradacdo dos esteres do
acido para-hidroxibenzoico (parabenos) e que, nas solucbes de lodo ativado com adicéo de 1%
de metanol, a contribuicdo da transesterificacdo para a degradacdo do PrP e do EtP
representou 46% e 83%, respectivamente, no estagio inicial da reacdo. Isso indica que em
ambientes aquaticos com presenca de alcoois, 0s parabenos preferem formar homdélogos de
moléculas pequenas do que a hidrolise em &cido.

Com relagdo aos metabdlitos de parabenos, a literatura reporta que os parabenos
podem se degradar em seus metabolitos sob certas condicGes, e esses compostos séo
frequentemente presentes nos sistemas de tratamento de &guas residuérias, indicando seu
papel como poluentes comuns nas aguas e esgotos (MA et al., 2018a). O protocatecuato de
metila (OH-MeP) e o protocatecuato de etila (OH-EtP) sdo metabolitos dos parabenos
correspondentes produzidos através de processos de hidroxilagdo. O acido 4-hidroxibenzoico
(4-HB) é o principal metabdlito comum de todos os parabenos, mas o 4-HB possui
propriedades estrogénicas, que podem ter efeitos de toxicidade e autotoxicidade no
crescimento e desenvolvimento das plantas. Além disso, a hidroxila¢do do &cido 4-HB ao 3,4-
di-hidroxibenzoico (3,4-DHB) também foi relatada em estudos com animais de laboratdrio
(BOBERG et al., 2010; MA et al., 2018a). Além desses quatro compostos, Karthikraj et al.
(2017) mencionam a presenca do metabdlito acido benzoico (AB) tanto em amostras afluentes
como efluentes nas ETEs.

Além disso, os derivados diclorados sdo altamente resistentes a sofrer mais
reacOes de oxidacao, e sua presenca foi encontrada pela primeira vez em amostras de agua de
esgoto. Se quantidades minimas de brometo sdo apresentadas em fontes de agua da torneira,
as reacgdes de halogenacdo séo deslocadas para a produgéo de parabenos bromados (CANOSA
et al., 2006; LI et al., 2015).
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3.4.2 Trimetoprima (TMP) e sulfametoxazol (SMX)

As sulfonamidas, grupo que reune antibidticos formados por amidas de acidos
sulfénicos no qual o sulfametoxazol (SMX) é um dos principais representantes, foram os
primeiros antimicrobianos bacteriostaticos utilizados sistemicamente para a prevengdo e a
cura de infecgdes no mundo (KASSOTAKI et al.,, 2016). Todavia, a introducdo da
combinacdo de trimetoprima (TMP) com o SMX (Figura 3.6) aumentou a utilizacdo dessa
classe terapéutica no tratamento de infeccbes especificas, pois esses dois antibioticos tém
como alvo duas partes da via de sintese bacteriana do &cido tetrahidrofolico, que é um cofator
importante, por exemplo, para a sintese de DNA (BROGDEN et al., 1982).

Figura 3.6 — Estrutura quimica dos antibiéticosTrimetoprima (TMP) e Sulfametoxazol (SMX).
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No entanto, essa associacdo requer atencdo, visto que varios trabalhos ja
encontraram evidéncias de que esses farmacos podem gerar impactos sobre o ambiente.
Quanto a TMP, hé registros de seu efeito negativo sobre células de mexilhGes (BINELLI et al.,
2009; MATOZZO et al., 2015), mamiferos e peixes (PAPIS; DAVIES; JHA, 2011). Por sua
vez, 0 SMX ¢é capaz de afetar o crescimento populacional de algas e crustaceos(ISIDORI et al.,
2005), além de haver relatos de seu impacto transgeracional sobre nematoides (YU et al.,
2017). Com isso, muitos estudos tentam encontrar a melhor tecnologia para remover esses
antibidticos no efluente. A Tabela 3.2 apresenta alguns estudos que avaliaram o potencial de
remoc&o associado a remocao de C, N e P de aguas residudrias.

Alvarino et al. (2014), utilizando um reator aerobio inoculado com LAC e um
reator anaerobio do tipo UASB, estudaram a remocédo de 16 farmacos e produtos de higiene
pessoal diferentes, entre eles, TMP e SMX, e encontraram uma superioridade dos sistemas
anaeradbios sobre os aerdbios, com cerca de 95% para TMP e 90% para SMX no reator UASB,
e de < 10% para TMP e em torno de 40% para SMX no LAC.Por outro lado, Jewell et al.
(2016)obtiveram uma remocdo média de 83% para TMP em LAC, e Kang et al.,
(2018b)alcancaram remogdes de SMX proximas a 84% e 73%, em sistemas LGA e LAC,
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respectivamente.

Inicialmente uma parte dos compostos TMP e SMX presentes nos esgotos sao
adsorvidos pela biomassa, com posterior remo¢do a partir de biodegradacdo ou pelo lodo
excedente (SUAREZ et al., 2008). Uma outra parte pode ser biodegradada/biotransformada a
partir do meio liquido ou sair do sistema sem tratamento. Entretanto, a depender do composto
e do tipo de sistema utilizado, pode haver a predominancia de um dos mecanismos. No caso
dos antibioticos TMP e SMX, por exemplo, Alvarino et al. (2014)encontraram que 0
mecanismo de biodegradacdo foi o predominante na remocao tanto com LAC quanto com
reator UASB.

Outra possibilidade para facilitar a remocdo desses antibidticos é a fonte de
carbono. Mery-araya et al. (2019) realizaram testes com o lodo granular proveniente de SBR
cultivados com acetato ou glicerol e registraram que a biomassa cultivada com acetato
removeu menos TMP (12%) e SMX (8%) do que aquela cultivada com glicerol (16% para o
TMPe 36% para 0 SMX). Segundo os autores, fontes de carbono mais complexas gerariam
comunidades mais diversas, as quais teriam maior capacidade de degradar poluentes. Tendo
em vista que Jewell et al. (2016) operaram um reator alimentado com esgoto real, contendo
fontes mais complexas que o acetato e chegaram a remoc¢6es de TMP superiores a 83%, esse
fator pode ter contribuido para a diferenca de remocéo entre os estudos.

Muitos trabalhos tém relatado que as remocdes de TMP e SMX estéo relacionadas
as atividades das BOA(BATT,; KIM; AGA, 2006; KASSOTAKI et al., 2016; YI; BARR;
HARPER, 2012). Kassotaki et al. (2016) sugeriram que as nitrificantes poderiam
cometabolizar o SMX produzindo a enzima mono-oxigenase, capaz de oxidar ME. Para o
composto TMP, Yi, Barr e Harper (2012) também encontraram remocdes maiores em reatores
com bactérias nitrificantes quando comparado ao reator com a presenca de heterotréficos.
Também bactérias dos géneros Microbacterium,Rhodococcus, Tsukumurella,Achromobacter
eRalstonia aclimatadas com sulfametoxazol, carbamazepina e diclofenaco, foram capazes de
mineralizar SMX (BOUJU et al., 2012). Por fim, culturas de Pseudomonas, Brevundimonas e
Variovorax, isoladas de uma amostra de lodo ativado, mostraram potencial para usar o SMX
como a unica fonte de carbono e de nitrogénio para o crescimento celular (HERZOG et al.,
2013).
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Tabela 3.2 — Tecnologias de tratamento de aguas residudrias para remover TMP e SMX (Continua).

Idade Retencéo Tamanho
Concentracéo . Eficiéncia de Remocéo de C, N P de IVL médio o
x | ' . Referénci
Composto afluente Tecnologia remogao d(edigg)o (%) biomassa  (mL-g?) das eterencia
(gSSV-L1) particulas
~ 0% (TMP) ) DQO: 92+5% i
LA + 40% (SMX) NHa*: 98+2% 18 107 pm
TMPe 10 ng-L1 (ALVARINO et al.,
SMX* g 5% (TMP) 2014)
>3350 - . 9 - -
UASB +90% (SMX) DQO: 95+5% 2.7 mm
IVLso: 64% SST
T-1 -790, - - -
SMX* 50 ug-L RBS 60-72% 2,25-3 137-62 oA (ZHAO et al., 2015h)
LA
- Lt - 609
TMP 2(252%‘:’0”29;) nitrificacdo/desnitrificacdo  >83% apds a partida 10 BSQ gg(;z 3,1 - - (JEV\égll‘g‘b)Et al.,
9 RBS em escala piloto ‘-
DQO
S1, 52,53: 96x1%
NT
S1: Controle . o Qe o S1:2,3+0,3
LA-RBS (SRSe)atoreS SL- S2: 75(11)% 10 Sk 47;7,_/ ;ﬁ%;;‘gi% $2:23+03  IVLso: 50 ;
S3: 72(11)% oT 0 S3:2,240,3
S1, S2:91+9%;
S3:93+8%
SMX 2 pg Lt (KANG et al., 2018a)
DQO
Gl G1, G2, G3: 96x1%
: ' NT .
LGA-RBS (Reatores G1 - %12',%"3”;“;/'8 263;—',8 G1: 43+7%; G2: 45+5%; g;;g'gfg'i Diametro
G3) - 83(7)% ) G3: 44+7% PO IVLs: 50  médio de
G3: 86(9)% 24+13 G3:2,8+0,6
G3: PT . 0,6mm
28417 G1, G2: 87+13%;

G3:89+13%
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Idade Retencédo Tamanho
Composto Concentracéo Tecnolodia Eficiéncia de de Remocdo de C, N P de IVL médio Referéncia
P afluente g remocao lodo (%) biomassa  (mL-g?) das
(dias) (gSSV-LY) particulas
DQO
R1: 6,4
. 0 . . 0 . i)
Dias 1-32 R 900, 2 9238 +0,95
R1: 89+9% o 0 R2: 9,1%0,93 RL:
R2: 90+7% . 220/ BY- 240 R3:11,8 SVls ’
LGA-RBS R3: 91+9% R1:11 R1L: 3;?3302/0 34% +0,88 R1:20+1 67R02}_1
SMX* 50 pg-L?t (Reatores R1-R3) R2: 16 N'H . 0O SSV foi R2: 20+1 687 ) (LIU et al., 2019b)
Dias 33-50 R3: 22 R1: 419% Ez- 46% mentido R3: 21+2 R3‘f
R1: 78+11% ' R3?'66°/' 0 constante 650
R2: 85+12% NT 0 pelo controle K
. 0 H
R3: 89+8% R1: 27%: R2: 30% da Ilc:)ijd(f de
R3: 35%
Testes em batelada com Reator Acetato
adicdo de TMP e SMX 12% (TMP)
foram realizados com 8% (SMX)
TMP e SMX* 750 pg/L** dois LGA-RBS . - - - - - (MERY-ARAYA et
- Reator Glicerol al., 2019)
(um cultivado com 16% (TMP)
acetato e outro com 36‘V0 (SMX)
glicerol) 0
Digestdo anaerdbia de M30 ~100% M30:30 . DQO
lodo _ : M30: 73,0+4,8%
_— M20 =100% M20:20 .
Mesofilica (37°C) M10 ~100% M10:10 M20: 62,2+8,7%
(Etapa M30, M20, M10) DRk : M10: 51+7,5%
SMOC* 49 gL ) ) ) (CARB§)|(_)|7_)A etal.,
Digestdo anaerdbia de T20: 96% T20: 20 .DQO
lodo T10- 99% T10- 10 T20: 69+4,8%
- o : : X 0
Termofilica (55°C) T6: 98% T6 6 T10: 64,8+4,1%

(Etapa M30, M20, M10)

T6:55,9+2%
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Tabela 3.2 — Tecnologias de tratamento de &guas residuarias para remover TMP e SMX (conclusao).

Idade Retencao Tamanho
Concentracéo . Eficiéncia de de Remogdo de C, N P de IVL médio A
~ ' . Referénci
Composto afluente Tecnologia remocao lodo (%) biomassa  (mL-g?) das eterencia
(dias) (gSSV-LY) particulas
74% (TMP)
SMX:1,2,5e 91% (1 pgSMX-L 1)
T™MPe 10 pg-L Extended sludge age 90% (2 pgSMX-L1) > 200 DQO: 955% - - - (YU et al., 2009)
SMX TMP: 1 gL biological process 85% (5 pgSMX-LY)
76%(10 pgSMX-L1)
Etapa |
LA -RBS operado para (10 pgSMX-L1):
enriquecer a populagéo de 98,313,2)% i 0 i i i (KASSOTAKI et al.,
SMX 10 e 100 pg-L? bactérias oxidantes de Etapa Il (100 NH2>99% 2016)
amdnia (BOA) ugSMX-LY):
97,6+3,2)%

LA: Lodo Ativado; UASB: Upflow Anaerobic Sludge Blanket; LGA-RBS- Reator em Bateladas Sequenciais -lodo granular; DQO: Demanda Quimica de Oxigénio; COD: Carbono
Orgénico Dissolvido; NT: nitrogénio total; PT: Fosforo total; *Adicionado entre outros produtos farmacéuticos; ** concentragdo no interior do reator, ndo afluente; ***
Adicionado individualmente.
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3.4.3 Antraquinona-2,6-dissulfonato (AQDS) e micropoluentes

Os mediadores redox sdo capazes de transferir elétrons em reacfes de oxidacao e
reducdo entre uma grande variedade de compostos inorganicos e organicos envolvidas em
meios abidticos e biologicos. Essas substancias podem acelerar a transferéncia de elétrons ou
se comportarem como aceptores finais de elétrons (MARTINEZ, ZHU, LOGAN, 2017
SANTOS; CERVANTES; VAN LIER, 2007; VAN DER ZEE; CERVANTES, 2009). Além
disso, a reducdo do mediador pode estar ligada a oxidacdo de substratos organicos por
microrganismos. Além do antraquinona-2,6-dissulfonato (AQDS), também pode-se citar a
riboflavina, antraquinona-2-sulfonato (AQS), fenazina, entre outros (DOS SANTOS;
CERVANTES; VAN LIER, 2007).

A literatura ja reportou muitos trabalhos que avaliaram o AQDS como auxiliador
na degradacdo de muitos compostos poluidores, como corantes(SANTOS; CERVANTES;
VAN LIER, 2007), cromo (IV) (MENG et al., 2018), pentaclorofenol (CHEN et al., 2016),
pesticidas (LIU; XU; FAN, 2015) e solventes e detergentes industriais (AULENTA et al.,
2010). Liu, Xu e Fan ( 2015) avaliaram a funcdo do acido citrico e AQDS na aceleracao da
descloracéo redutiva do DDT em condicBes anaerdbias com 6xido de ferro em abundancia em
quatro situac@es: controle, apenas &cido citrico, apenas AQDS e a unido de &cido citrico e
AQDS. Os resultados indicaram que tanto o &cido citrico como o0 AQDS podem acelerar a
descloracdo do DDT. A reducdo do potencial de oxirreducdo acelerou a reducdo microbiana
de oxidos de Fe (I11) para gerar Fe (I1), aumentando a taxa de descloracédo redutiva do DDT.

SILVA et al. (2012) estudaram o impacto AQDS na descoloragéo redutiva do
corante azo vermelho reativo 2 (RR2, reactivered 2) em sistemas anaer6bios de um
(metanogénico) e dois estagios (acidogénico seguido de metanogénico). Os autores
observaram que a adicdo de AQDS acelerou a transferéncia de elétrons do substrato (etanol)
para o corante, 0 que aumentou a eficiéncia de remocéo de cor dos dois sistemas anaerobios.

Com relagdo a SMX, Zhou et al. (2018) testaram a possibilidade de melhorar a
degradacdo do SMX pelo AQDS e a riboflavina juntamente com a reducdo de Fe (l1l) por
Shewanella oneidensis MR-1 e observaram que a taxa de degradagdo do SMX foi
gradualmente aumentada com o aprimoramento da reducéo de ferro. No entanto, a riboflavina
teve um melhor desempenho na degradacdo de SMX e reducéo de ferro do que o0 AQDS. Néo
foram encontrados trabalhos que relacionam o AQDS a TMX, assim como em sistemas

aerébios.
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BARROS, A. R. M. et al.Effect of calcium addition on the formation and maintenance of
aerobic granular sludge (AGS) in simultaneous fill/draw mode sequencing batch reactors
(SBRs). Journal of Environmental Management,v. 255, p. 109850, 1 fev. 2020.

4 CAPITULO Il -EFEITO DA ADICAO DE CALCIO NA FORMACAO E
MANUTENCAO DE LODO GRANULAR AEROBIO (LGA) EM REATORES EM
BATELADAS  SEQUENCIAIS (RBS) DE  ALIMENTACAO/DESCARTE
SIMULTANEOS

4.1 Introducao

Lodo granular aerdbio (LGA) é uma tecnologia considerada promissora no
tratamento bioldgico de aguas residudrias, ndo sO devido a sua excelente robustez e
sedimentabilidade, mas por permitir a remocao simultanea de carbono, nitrogénio e fésforo
(LOCHMATTER et al., 2013). Adicionalmente, quando comparada ao sistema lodo ativado
convencional, a tecnologia LGA possui menor custo operacional (20-25%) e energético (23-
40%), além de requerer menor espaco (50-75%) (ADAV et al., 2008; BENGTSSON et al.,
2018; NEREDA, 2017).

A maioria das investigagdes no cultivo e manutencdo do LGA foi realizada em
RBS convencional, em que alimentacdo, reacdo, sedimentacdo e descarte sdo em funcdo do
tempo (JIANG et al.,, 2003; L. LIU et al., 2010). O modo de alimentacdo e descarte
simultaneos (alimentacdo e descarte — reacdo — sedimentacdo) é outra forma de operar esse
tipo de reator, isto €, a volume constante. Nesse sistema, a solucdo de alimentacdo é
bombeada na parte inferior do reator e, & medida que o afluente entra, o efluente tratado sai
pela parte superior (DERLON et al., 2016; Q. WANG et al., 2018).

Embora a maior parte dos reatores biologicos das estacdes de tratamento de
esgoto (ETE) seja projetada para operar a volume constante, cujo principal exemplo é a
tecnologia Nereda®, ha uma escassez de estudos aprofundados referentes a esse regime
(DERLON et al.,, 2016; Q. WANG et al., 2018; NEREDA, 2017).Nesse contexto, foi
reportado que em RBS a volume constante a granulacdo é alcancada através de alta
velocidade ascensional do liquido (16 m-h'), que causava a lavagem do lodo floculento
(DERLON et al., 2016). No entanto, Q. WANG et al. (2018) obtiveram mais de 50% de lodo

granular (diametro maior que 0,2 mm) operando um RBS, a volume constante e em escala
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laboratorial, com velocidade ascensional do liquido em torno de 0,67 m-h™. Isso indica que é
possivel atingir a granulacdo com baixas velocidades, o que implica na reducéo dos custos ao
se utilizar bombas menos potentes.

Também € possivel que a adicdo de cations bivalentes compense a baixa pressao
de selecdo causada pela baixa velocidade de alimentacdo, permitindo ndo somente que a
granulagdo ocorra, como também em um menor tempo e que o sistema mantenha uma boa
estabilidade operacional em longos periodos de operacdo. Nesse sentido, varias pesquisas ja
reportaram 0s beneficios dos ions no processo de granulagdo, mas usualmente investigadas
em BRS convencional.

Por exemplo, Jiang et al. (2003) trabalhando com RBS convencional encontraram
que a adicdo de calcio promoveu a formacao do granulo mais rapidamente (reducdo de 32
para 16 dias) e com diametro maior (aumento de 2 para 2,8 mm). Além disso, melhorou a
retencdo de biomassa (aumento de 2,0 para 7,9 g SS-LY) e a sedimentabilidade (indice
Volumétrico de Lodo em 30 min., IVLso, passou de 150 para 100 mL-g?). L. Liu et al. (2010)
usando magnésio em RBS convencional também observaram uma reducdo no tempo de
granulacdo de 32 para 18 dias, um aumento do tamanho do granulo de 1,8 para 2,9 mm, assim
como melhoria na retencdo de biomassa (de 6,8 para 7,6 g SS-L7). Entretanto, a
sedimentabilidade dos granulos permaneceu quase constante (IVLso entre 20 e 25 mL-g™).

De forma geral, sugere-se que os cations bivalentes ajam de trés formas nos
sistemas LGA: (I) atuam como uma ponte entre a carga negativa dos polissacarideos e a
superficie microbiana, facilitando a agregacdo; (Il) aumentam a producdo de substancias
poliméricas extracelulares (SPE); e (I11) precipitam e funcionam como uma superficie onde os
microrganismos podem se ligar (JIANG et al., 2003; REN et al., 2008). Adicionalmente,
alguns desses ions sdo importantes cofatores das enzimas envolvidas no metabolismo de
remocao de carbono, nitrogénio e fosforo (LIU; TAY, 2002).

Ademais, existem poucas informacdes relativas ao efeito do calcio na comunidade
bacteriana do LGA. Foi reportado que esse cation teve efeito negativo na bioatividade do
granulo, reduzindo as taxas de utilizacdo de oxigénio (L. LIU et al., 2010), assim como a sua
precipitacdo no nucleo do granulo impediu a sobrevivéncia de microrganismos na regiao,
devido as limitacGes de transferéncia de massa (REN et al., 2008).

Portanto, esse estudo investigou o efeito da adicdo de Ca?* na formacdo e
manutencdo do LGA em RBS com alimentagdo e descarte simultdneos operado com baixa
velocidade ascensional do liquido (0,92 m-h™) a fim de verificar se a presenca do cation

compensa a pequena presséo de selecdo imposta. Além disso, foram analisadas as remogoes
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de carbono, nitrogénio e fdsforo; estabilidade operacional do sistema, caracteristicas dos
granulosnos varios estagios de formagédo e maturacdo, assim como da comunidade microbiana

formada, a partir de analise de metagenoma.

4.2 Material e métodos

4.2.1 Configuracao do sistema

Dois RBS idénticos foram utilizados. Os reatores tinham diametro de 100 mm e
altura total de 1 m, isto é, razdo entre altura e didmetro (H/D) de 10. O volume til, tempo de
detencdo hidraulica (TDH) e taxa de troca volumétrica foram 7,2 L, 12 h e 50%,
respectivamente. O reator R1 foi usado como controle e 0 R2 suplementado com célcio (100
mg-L de Ca?" utilizando CaCl,). A solugdo de alimentacio foi bombeada, na parte inferior
do reator, por uma bomba peristaltica (Masterflex, modelo BTG 2344) com uma velocidade
ascensional do liquido de 0,92 m-h"t. Enquanto ocorria a alimentagéo, o efluente tratado era
automaticamente descartado pelo extravasor (parte superior do reator).

Foi adotado 0 mesmo ciclo de 6 h para os dois reatores. A fase | foi composta por
30 min. de alimentagdo/descarte, 90 min. de periodo anaerdbio, 210 min. de periodo aerébio e
30 min. de sedimentacdo. Nas demais etapas, 0 tempo de sedimentacdo foi reduzido de 30
para 15 min. (fase 11), 10 min. (fase 111) e 5 min. (fase 1V). Cada fase foi mantida por cerca de
seis semanas.

A fim de manter constante o tempo total do ciclo, o tempo reduzido na fase de
sedimentacdo era adicionado ao periodo aerdbio. A taxa de aeracdo utilizada foi de 10 L-min.
! resultando em uma velocidade ascensional de gas de 2,12 cm-s™ e concentragio de oxigénio
dissolvido (OD) entre 6-8 mg-L. Durante o periodo anaerébio ndo foi utilizado nenhum
agitador.

O efluente sintético era composto por 800 mg DQO-L™ de etanol como fonte de
carbono, 100 mg-L™* de N-NHs* (NH4Cl) como fonte de nitrogénio, 10 mg-L* de P-POs*
(KH2PQ4) como fonte de fosforo, 1 g NaHCOs-L™ como fonte de alcalinidade, e 1 mL-L™* de
solugdo de micronutrientes preparada de acordo com Rollemberg et al. (2019). Conforme
mencionado anteriormente, a solucéo de alimentacdo do reator R2 foi suplementada com 100
mg-L? de Ca?* (CaCly). A alimentacéo foi armazenada em um refrigerador a 4 °C durante
aproximadamente dois dias a fim de evitar a degradagéo.

O lodo de inoculo foi coletado de uma Estacéo de Tratamento de Esgoto (ETE) do
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tipo lodo ativado convencional localizada em Fortaleza, Ceard, Brasil. Foram adicionados
aproximadamente 3,6 litros de lodo com concentragdo inicial de Solidos Suspensos Volateis
no Licor Misto (SSVLM), tanto no R1 quanto no R2, de 2 g-L. O indice Volumétrico de
inicial em 30 min. Lodo (IVLso) foi de 110 mL-g. Os sistemas foram operados a uma

temperatura de 28 + 2 °C.

4.2.2 Métodos Analiticos

A fim de avaliar o desempenho do sistema em termos de remocdo de material
organica e nutrientes, os seguintes parametros foram analisados: DQO, nitrogénio na forma de
amonia (N-NH4"), nitrito (N-NOy), e nitrato (N-NO3Y), e fésforo na forma de fosfato (P-PO4s*
). OD, temperatura, pH, alcalinidade, dureza total e concentracdo de fosforo foram usados
como parametros operacionais. Todas as andlises foram realizadas conforme Standard
Methods for the Examination of Waterand Wastewater (APHA, 2012) duas vezes na semana.
A guantidade de nitrogénio assimilado diariamente pela biomassa também foi estimada (WAN
et al., 2009). Como ndo foi realizado descarte de lodo nos reatores, essa fracdo foi
desconsiderada no célculo do balanco de massa.

O processo de granulagdo foi avaliado em termo de sedimentabilidade do lodo
utilizando o célculo do IVL dindmico, uma versdao modificada do em que o IVL é avaliado
nos de tempos de 5 (IVLs), 10 (IVL1o), e 30 (IVL3o) min.(SCHWARZENBECK et al., 2005).

Essa analise foi realizada duas vezes por semana.

4.2.3 Caracterizacao fisica, quimica e morfol6gica da biomassa

A analise de resisténcia fisica (teste de cisalhamento) do granulo foi realizada
conforme metodologia descrita por Nor-Anuar et al. (2012). Os grénulos (> 0.2 mm) foram
submetidos a uma forca de cisalhamento causada por uma rotacdo de 200 rpm por 10 min. A
fragdo fragmentada identificada foi expressa em termos de coeficiente de estabilidade (S). O
coeficiente € dividido em trés categorias: muito resistente (S < 5%), resistente (5% < S <20%)
e nao resistente (S > 20%). Portanto, quanto menor os valores de S (%), maior a estabilidade
do granulo.

A composicao e a forma do granulo ao longo do experimento foram monitoradas
usando microscopio optico e microscopio eletrdnico por varredura combinado com espectro

de raios-X por energia dispersiva (MEV - EDX) (Inspect S50 — FEI). As amostras foram
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preparadas conforme metodologia descrita por Motteran et al. (2013).

As Substancias Poliméricas Extracelulares (SPE) foram quantificadas conforme a
seguinte metodologia. As SPE foram extraidas em condi¢6es alcalinas (pH>10) com a adi¢éo
de 5 mL de solugdo de NaOH 1M em 5 mL de licor misto. A mistura foi colocada em banho-
maria a 80°C por 30 min. seguida pelo sonicador a 55 kHz por 5 min.(TAY; LIU; LIU, 2001c).
Em seguida, as amostras foram filtradas em membrana com 0,45 um de porosidade e diluidas
02 (duas) vezes. Para determinacdo das proteinas (PN) foi utilizado método modificado de
Lowry e para determinagdo dos polissacarideos (PS) foi utilizado o método fenol-sulfirico
(LONG et al., 2014). A concentracdo total de SPE foi determinada pela soma das fracOes de
PN e PS.

4.2.4 Extracdo de DNA, sequenciamento do gene 16S RNAr e processamento de dados

O DNA foi extraido de amostras do licor misto coletado no final da fase aer6bia
no 205" dia de operacdo (fase de maturacdo, final da fase 1V) utilizando PowerSoil®
(MoBioLaboratories Inc., USA) conforme instrucdes do fabricante. A biblioteca de amplicons
da regido V4 do gene 16S rRNA foi preparada como descrito anteriormente (ILLUMINA,
2013),usando os iniciadores especificos da regido (515F / 806R). Apds a indexacdo, 0s
produtos de PCR foram limpos com contas de purificagdo AgencourtAMPure XP — PCR
(BeckmanCoulter, Brea, CA, EUA), com base nas instru¢des do fabricante e quantificadas
com o kit de ensaio dsDNA BR (Invitrogen, Carlsbad, CA, EUA) em um fluorémetroQubit
2.0 (Invitrogen, Carlsbad, CA, EUA). As bibliotecas foram sequenciadas usando o Kit de
Reagentes MiSeq de 300 ciclos v2 (ILLUMINA, 2013)com um MiSeq Desktop Sequencer
(IMlumina).

Os dados obtidos pelo sequenciamento foram analisados com ferramentas de
bioinformética da seguinte forma. Todas as leituras foram cortadas usando o vsearch v2.8.1,
com os parametros -fastq_maxee 0.8 -fastq_trunclen 250. Todas as leituras foram agrupadas
em OTUs usando o script QIIME pick_open_reference_otus.py com identidade de 99%,
usando o banco de dados de rRNA Greengenes 16S (versdo 13 8). O arquivo BIOM foi
utilizado no PICRUSt para inferir categorias funcionais associadas a composic¢ao taxonémica
através das vias metabdlicas KEGG(KANEHISA e GOTO, 2000). A normalizagdo do numero
de copias de 16S para cada OTU foi calculada usando o script PICRUSt
normalize_by_copy_number.py e contribui¢cGes de varios tdxons para diferentes KOs foram

calculadas com o script metagenome_contributions.py. O estimador de cobertura baseado em
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abundancia (ACE), Chaol, Inverso de Simpson, Shannon e cobertura foram calculados

usando o software Mothur.

4.2.5 Métodos Estatisticos

As analises estatisticas foram realizadas com o software StatgraphicsCenturion
XV aplicando os testes de Mann-Whitney, com nivel de confianca de 95%, para comparar o

desempenho dos reatores.

4.3 Resultados e discussao

4.3.1 Granulacéo através das caracteristicas de sedimentacdo

Os valores de IVLs, IVLig, e VL3 ao longo das fases nos dois reatores séo
mostrados na Figurad.1l. A primeira determinacdo de IVL no sistema foi realizada dois dias
apos inocular o sistema. A diferenca entre o 1VLzodo lodo de inoculo e o primeiro 1VLso
registrado foi devido a lavagem da biomassa (washout) que ocorreu nesse intervalo.

Observa-se que os valores de IVLs, 1VLio, e VL3 Se tornaram menores com a
reducdo do tempo de sedimentacdo. Isso mostra que a sedimentabilidade da biomassa
melhorou ao longo do tempo, 0 que é um comportamento caracteristico da evolugdo do lodo
floculento para lodo granular. Os valores de IVLzo na fase IV sdo similares aos encontrados
em RBS convencional e em RBS com alimentagdo/descarte simultaneos, entre 30 e 80 mL-g
L(DERLON et al., 2016; LIU et al., 2010c; LONG et al., 2014).

No dia 100, o R2 alcangou valores de 1VLs abaixo de 50 mL-g™, enquanto o R1
manteve valores acima de 100 mL-g™. Mesmo ap6s a estabilizacdo (fases Il e 1V), o reator
controle (R1) se manteve com IV L3zo maior do que o do reator suplementado com célcio (R2)
(R1: SVI3> 50 mL-g%; R2: SVIse< 50 mL-g ). Também foi observado que, no R2, os valores
de IVLs se aproximaram mais do IVLso quando comparado ao R1. Esse € um indicativo de
que o lodo do reator com célcio possuia uma sedimentabilidade melhor.

QOutros estudos corroboram com a influéncia positiva do célcio na
sedimentabilidade do lodo. L. Liu et al. (2010), em RBS convencional tratando efluente
sintético, usaram uma dosagem continua de 40 mg-L™* de Ca?*, e obtiveram valores de 1VL3o
proximos a 20 mL-g*. Os autores usaram como indculo o lodo de ETE de esgoto doméstico e

cultivaram por 12 dias, com volume de troca de 75% e tempo de sedimentacdo de 10 min.,
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seguido por descarte. Em outra pesquisa, Jiang et al. (2003) utilizaram dosagem continua de

100 mg-L? de Ca** em um RBS convencional tratando esgoto sintético, com tempo de

sedimentacio de 2 min. Obtiveram um VL3, médio de 73 mL-g™ assim como a reducéo do

periodo de granulacdo de 32 para 16 dias. Entretanto, a estratégia usada na referida pesquisa

aplicou uma forte presséo de selegéo ao sistema, o que ndo ocorre normalmente em escala real.

Figura4.1-SSV e IVL ao longo das quatro fases do experimento para o (a) R1 (controle) e (b)
R2 (suplementado com Ca?"). (m) IVLs, () IVL10, (A) IVLs e (0) SSV.
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primeiras fases e mesmo com a reducdo do tempo de sedimentacdo, alcancando valores de
aproximadamente 8 g SSVLM-L™ em ambos os reatores, indicando uma baixa pressdo de
selecdo. Os valores observados sdo compativeis com os reportados na literatura para LGA
operado em RBS convencional (Li et al., 2009; Zhang et al., 2017). Nas fases Ill e 1V, a média
da idade de lodo (SludgeRetention Time — SRT) foi de 35 dias para 0 R1 e 32 dias para 0 R2.

Na Figura4.1 também é possivel observar que ndo houve decaimento expressivo
no SSVLM no R1 nas fases | e 11, embora os reatores tenham chegado a fase IV com a mesma
concentracdo de sélidos. Esse comportamento ndo € comum para RBS convencional, em que
a reducdo do tempo de sedimentagdo € comumente seguida pela lavagem dos grénulos,
chegando a valores entre 0,5 e 1 g VSS-L{(KONCZAK; KARCZ; MIKSCH, 2014; PIJUAN;
WERNER; YUAN, 2011). Nesse caso, 0 comportamento pode estar relacionado a operagéo
com volume constante, que reduziu a influéncia do tempo de sedimentacdo na eliminacéo do
lodo com baixa sedimentabilidade. Nesses reatores, a velocidade ascensional do liquido,
muito provavelmente, exerceu papel mais importante no processo de seletivo.

A relacdo entre SSVLM/SSLM atingida na fase 1V foi de 0,8 e 0,7 para o Rl e
para 0 R2, respectivamente. O valor ligeiramente menor encontrado no R2 sugere que pode
ter ocorrido acumulo de material inerte no lodo, possivelmente compostos inorganicos de
calcio. Comportamento semelhante foi reportado por Ren et al. (2008), que avaliaram o
cultivo de granulos com adicdo de 40 mg Ca®*-L* em RBS convencional durante um periodo
de trés meses. Eles encontraram relacdo entre SSVLM/SSLM de 0,7, para granulos com
dimensGes entre 4 e 6 mm, e de 0,85, para diametros entre 2 e 2,5 mm. Essa diferenca foi
atribuida ao acumulo de calcio na regido central do granulo, principalmente na forma de
precipitado de CaCOs L. Liu et al. (2010), operando RBS convencional, também reportaram
maior acimulo de material inerte nos granulos que foram suplementados com 40 mg Ca?*-L-
lem comparacdo aos enriquecidos com 40 mg Mg?*-L* (SSVLM/SSLM de 0,84 e 0,95,
respectivamente, ap6s 110 ciclos de operacéo).

Ao final da granulacéo (fase V), para ambos os reatores, mais de 96% do lodo era
formado por granulos (> 0,2 mm) (DE KREUK; KISHIDA; VAN LOOSDRECHT, 2007b).
Essa proporcdo é 50% maior do que a obtida por Q. Wang et al. (2018) operando um RBS
com alimentac&o/descarte simultdneos com velocidade ascensional do liquido de 0.67 m-h.
Os resultados obtidos no presente estudo confirmaram que é possivel granular um RBS com
alimentacdo/descarte simultaneos com baixa velocidade ascensional do liquido. Entretanto, ao
contrério da hipdtese inicial, a adi¢do de célcio ndo foi o fator decisivo na granulacgdo, visto

que o reator controle apresentou comportamento similar em termos de tempo de granulacgéo e
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distribuicdo do tamanho do granulo (Figura4.2). Todavia, o reator suplementado com célcio
apresentou uma maior proporcao de granulos maiores do que 1 mm (R1: 80%, R2: 90%).

Além disso, a distribuicdo granulométrica foi diferente da obtida por Derlon et al.
(2016). Eles trabalharam com RBS com alimentagdo/descarte simultaneos com taxa de troca
volumétrica de 50% e alimentaram com esgoto real com baixa carga orgénica. Ao final da
tltima fase, em que a velocidade ascensional do liquido era de 1 m-h™ e a velocidade de
sedimentacdo para 3 m-h?, 60% dos granulos tinham tamanho entre 0,25 e 0,63 mm,
enquanto apenas 15% eram maiores do que 0,63 mm. A diferenca observada, muito
provavelmente, é devido ao tipo de substrato, visto que o presente trabalho usou etanol e ndo
efluente real. Os resultados de Q. Wang et al. (2018) corroboram com essa hipotese. Os
autores compararam um RBS com alimentacdo/descarte simultdneos com 90% de troca
volumétrica alimentado com esgoto real (R1) com outro com afluente sintético contendo
acetato (R2). Os grénulos do reator que continha efluente real apresentaram diametros
maiores (R1: 0,2-0,8 mm; R2: 0,2-0,6 mm). Portanto, isso reforca que a composi¢do do
esgoto é fator determinante na formacao de particulas maiores e mais densas.

No geral, a presenca de Ca?* afetou positivamente a sedimentabilidade, embora os
granulos formados tenham uma parcela maior de sélidos inertes. Possivelmente, a redugédo do
tempo de sedimentacdo e o uso do etanol como fonte de carbono foram fatores que mais

influenciaram no tamanho do gréanulo.

Figura 4.2— Distribuicdo do tamanho do granulo (% massa) ao final da Fase IV (1900 dia)
para LGA cultivado em RBS com alimentacdo/descarte simultaneos, R1 (controle) e R2
(suplementado com Ca?").
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4.3.2 Desempenho do sistema LGA durante o processo de granulacéo
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Na Tabela 4.1 é mostrado o desempenho geral dos reatores R1 e R2 em termos de
eficiéncia e estabilidade operacional. A remocdo de material orgénica foi estavel durante o
processo de selecdo da biomassa, agregacdo da biomassa e reducéo do tempo de sedimentacéo
(fases I e I). Esse padrdo se manteve durante a fase de estabiliza¢do (transicdo entre as fases
I11 e IV). Ao longo de todo o experimento as eficiéncias de remogédo foram acima de 90% em
ambos 0s reatores, com baixo desvio padrdo e sem diferencas significantes (p = 0,20),
mostrando uma 6tima estabilidade do sistema.

O processo de nitrificagdo foi observado nos dois reatores durante as quatro fases,
com valores acima de 80%. Na fase Il, a nitrificacdo do reator controle reduziu
significativamente (fase I: 96,7 + 9,6%, fase Il: 81,9 + 10,4%). O reator suplementado com
calcio se manteve estavel, apresentando reducdo na capacidade de nitrificacdo apenas na
ultima etapa (fase I11: 92,4 + 7.5%, fase 1V: 84,7 + 6.6%). Entretanto, quando se compara 0s
reatores durante todo o processo de granulagdo, ndo foram encontradas diferencas
significativas na nitrificacdo (p = 0.06).

Os resultados apresentados, provavelmente, estdo relacionados com a retencao da
biomassa. Com o0 aumento da concentracdo de SSVLM, a demanda de OD também cresceu,
especialmente devido ao crescimento das bactérias heterotréficas, considerando a respiracao
enddgena. Visto que a aeracdo foi mantida constante ao longo de todo o experimento, é
possivel que tenha ocorrido uma escassez de OD em algumas regides do granulo formado. A
falta de oxigénio pode ter afetado a atividade das bactérias nitrificantes (bactérias oxidantes
de amdnia, BOA, e bactérias oxidantes de nitrito, BON), portanto reduzindo a nitrificacdo.

Existe uma correspondéncia entre o crescimento da biomassa (Figura4.1l) e a
reducdo da eficiéncia da nitrificacdo (Tabela 4.1). No R1, houve uma diminui¢cdo nos niveis
médios de nitrificacdo nas fases | e Il. Enquanto isso, a concentracdo de biomassa no reator
cresceu na fase 11, passando de 3 para 6 g SSVLM-L1. Nas demais fases 0 aumento foi menor
e a eficiéncia da nitrificacdo se manteve estavel. Quanto ao R2, uma reducao na nitrificagdo
média foi observada entre as fases Il e IV. Ao mesmo tempo, ocorreu um rapido crescimento
da biomassa na fase 111, quando a concentracéo de SSVLM passou de 4 para 8 g SSV-L™.

As diferentes fragdes de nitrogénio no efluente também sdo mostradas na Tabela
4.1. As concentracoes de NOs™ no efluente foram maiores do que NO>™ para ambos os reatores
em todas as etapas, mostrando que a nitrificacdo completa ocorreu. Para os granulos maduros
(fases 11l e 1V), as eficiéncias de desnitrificacdo foram aproximadamente 40%. N&o houve

diferenca significativa entre os sistemas para esse processo (p > 0.05).
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Tabela 4.1- Desempenho operacional do LGA cultivado em RBS com alimentagédo/descarte simultaneos, R1 (controle) e R2 (suplementado com

Ca?").
Reator R1 R2
Fase | T 1T v | T I v
Duragéo Dias 39 60 49 63 39 60 49 63
Tempo  de \riniitos 30 15 10 5 30 15 10 5
sedimentacdo
'(“nf ';el_”ﬁg 085(123)  776(107) 694 (86) 694 (149) 985(123) 776 (107) 694 (86) 694 (149)
DQO (E;]';e[‘tl‘i 31 (24) 54 (38) 21 (17) 28 (15) 35 (22) 37(20)  31(23) 44 (24)
Eficiéncia de
remocio (%) 94 (2) 93 (5) 97 (2) 96 (3) 96 (2) 95 (4) 96 (3) 93 (4)
'(“nf g*eN”_tﬁ_l)NH“ 1142 (155) 96,5(8,0) 907(62) 92,3(7,6) 114,2(155) 96,5(8,0) 92,6(6,2) 923 (7.6)
(ErgéjJ eN”tEoN " 37025  149(66) 103(64) 102(63) 69(64) 12(14) 7128 14569
(Er;'gel\rl‘_ti_l)'\'of 87(L4)  84(38 131(4) 42(36) 64(48) 5326 102(83) 24(L2)
Efluente NOsz
Fractes  de (mgN-LY) 451 (154) 26,4 (122) 254(74) 237(68) 50,3(9) 46,7 (104) 244(91) 214 (84)
nitrogenio H_Eﬂ)"’do (Mg 455 11,9 18,3 12,6 16,2 12,2 16,3 18,8
Eficiéncia da
nitrificacio 96,7(9,6) 819(10,4) 80,4(7,6) 832(64) 93,9 (190) 97,7(11,8) 924(7,5) 84,7 (6,6)
(%)
Eficiéncia da
desnitrificacio 34,8 (8,9) 40,9 (12,3) 26,9 (10,4) 48,5(10,1) 27.9(21,2) 359(83) 36,4(9,2) 412 (11,0)

(%)
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o Afluente 7405 75(03) 70(05) 75(02)  74(05)  75(03) 7005  75(02)

P Efluente 78(04)  80(02) 7,6(03) 75(1,00 75(04) 7,7(02) 78(02)  80(02)
Afluente (mg

Alcalinidade  CoCOL) 694 (204)  783(130) 631 (130) 723(68) 694 (204) 783 (130) 631 (130) 723 (68)

Total E‘zgg‘:_el__l)(mg 275(172) 457 (157) 312 (116) 367 (165) 177(137) 283 (91) 353 (61) 354 (84)
Q_fg,‘gegt_?l__l§m9 75(0,7)  76(L0) 68(L2) 11,117 75(07)  7,6(1,0) 68(12) 11,1(L7)

Fésforo El“g;‘;_‘?l__l§m9 4607  33(09) 42(12) 86(L5) 46006 40008 43(10)  57(12)
Eficiencia ' de 391 109y  56,5(14,0) 37.9(140) 22,6(85) 329(82) 475(11,0) 361 (10,0) 484 (10,0)

remocao (%)

O desvio padrdo é mostrado entre parénteses.
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O percentual dos principais processos de remoc¢do de nitrogénio, considerando a
fracdo assimilada pelo lodo, é mostrado na Figura4.3. Na fase Ill, periodo em que o
crescimento da biomassa foi maior, o percentual de nitrogénio no lodo foi de 19% no R1 e
18% no R2. Na fase 1V, o reator suplementado com célcio manteve valores proximos ao da
etapa anterior, enquanto uma reducdo foi observada no reator controle (14%), muito
provavelmente devido a uma pequena reducdo na concentracdo da biomassa no dia 180 de
operacao.

Em relagdo a remocdo de fosforo, com excegdo do R1 na fase Il, os reatores
apresentaram remocdes abaixo de 50%, o que difere dos resultados obtidos em outros estudos.
Por exemplo, H. Wang et al. (2018) operaram um RBS convencional com uma fase anaerobia
seguida de um periodo aerébio com altas taxas de aeracdo (OD entre 7 e 8 mg-L™Y) e
obtiveram remogdes de fosforo em torno de 98% durante os 80 (oitenta) dias de operacéo.
Eles utilizaram efluente sintético com acetato (220 mg DQO-L!) como fonte de carbono e
amonia (11-55 mg-L™?) como fonte de nitrogénio. O reator também foi suplementado com
magnésio (10 mg-L™Y) e calcio (10 mg-L™?), teve um ciclo de 6 h (alimentagéo: 2min.; periodo
anaerdbio: 120 min.; periodo aerdbio: 90 min.; periodo anoxico: 144 min.; sedimentagdo: 2
min.; descarte: 2 min.).

A baixa remocdo de P obtida no presente estudo é uma remocao inesperada, pois 0
uso de ciclos anaerébios e aerébios, geralmente, favorece o crescimento de organismos
acumuladores de fosforo (OAF), com a liberacdo de fosfato na fase anaerdbia e captura na
fase aerébia (DE KREUK, 2006).Uma possivel explicacdo para esse resultado € a presenca de
N-NO2 e N-NOs™ na fase anaerdbia. Foi reportado que esses ions (nitrito e nitrato) causam
competicdo entre OAF e organismos desnitrificantes heterotréficos (ODH). Por questdes
cinéticas, as ODH levam vantagem em relacdo as OAF, o que interfere negativamente nas
eficiéncias de remocdo de P (CHUANG; OUYANG; WANG, 1996). A fonte de carbono
escolhida é outro fator que contribui para a baixa eficiéncia. Etanol foi reportado como um
dos melhores substratos para os ODH (PRONK et al., 2015a). Adicionalmente, alguns
trabalhos usando etanol apresentaram elevada prevaléncia de organismos acumuladores de
glicogénio (OAG) em relacdo aos OAF(ROLLEMBERG et al., 2019). Essas observacGes
podem indicar que o etanol ndo deve favorecer os OAF, pois estes competem diretamente
com 0s OAG e com os ODH (BASSIN et al., 2012a).
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Figura 4.3— Distribuicdo das fracdes de nitrogénio em diferentes condi¢des operacionais no (a)
R1 (controle) e (b) R2 (suplementado com Ca?"). (m) desnitrificagdo, (m) nitrificacio no
efluente, (») NH4" no efluente e (0) nitrogénio presente no lodo.
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4.3.3 Caracteristicas dos granulos

As imagens obtidas por microscopia Optica e microscopia eletrénica de varredura
(MEV) ao final da fase IV sdo mostradas na Figura 4.4. Os granulos produzidos no reator
controle (R1) apresentou caracteristicas irregulares com estruturas esponjosas, enquanto a
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biomassa do reator suplementado com célcio (R2) mostrou uma forma circular uniforme e
compacta.

As andlises de MEV mostraram que os granulos tinham estrutura coesa, poucos
vazios e bem delineada. Essas observagdes foram evidenciadas pela auséncia de cristais
inorganicos e de material organico diferente do material amorfo que envolve toda a superficie

do granulo.

Figura 4.4 — Fotografia em microscopia optica (esquerda) e microscopia eletronica de
varredura (MEV, direita) dos LGA cultivados em RBS com alimentagédo/descarte simultaneos
(a) R1 - Controle e (b) R2 - Suplementados com Ca?*.

Em relagdo a resisténcia, o coeficiente de estabilidade (S) foi de 27 + 5% e 28 + 2%
para os reatores R1 e R2, respectivamente. A resisténcia fisica € um pardmetro chave para
descrever as caracteristicas do granulo, visto que representa a capacidade de resisténcia do
granulo contra as tensGes de cisalhamento impostas. Portanto, a biomassa formada, nesse
aspecto, ndo apresentou diferencas nas caracteristicas baseado na classificacdo proposta por
Nor-Anuar et al. (2012), conforme os autores, os granulos foram classificados como néo

resistentes.
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Outro parametro essencial na caracterizacdo do granulo € a estrutura das SPE. As
concentracdes de PS (polissacarideos) e PN (proteina) ao final da fase IV sdo mostradas na
Tabela 4.2. Verifica-se que os dois reatores tiveram PS maior do que PN, porém a razdo
PS/PN do R2 (1,7) foi menor do que no R1 (2,1).

Tabela 4.2— Composicéo das SPE (Fase 1V) do LGA cultivado em RBS com
alimentacdo/descarte simultaneos, R1 (controle) e R2 (suplementado com Ca?").

Parametros R1 R2
PS (mg PS-gSSVY) 93+38 87 +8
PN (mg PN-g SSVY) 44 +5 505
PS/PN 2.1 1.7

Jiang et al. (2003), usando um RBS convencional suplementado com 100 mg-L™
de célcio e volume de troca de 50%, obtiveram razdo PS/PN de 0,7 e 1,5 para o reator
controle e para o suplementado com calcio, respectivamente. O aumento foi devido a maior
producdo de PS, que foi duas vezes maior quando o calcio esteve presente (R1: 41 mg-g SSV-
1'R2:92 mg-g SSVY), enquanto PN se manteve em torno de 60 mg-g SSV™* nos dois reatores.
Os valores absolutos de PS, PN e PS/PN apresentados por Jiang et al. (2003) para reator com
a presenca de calcio foram semelhantes aos obtidos no R2, entretanto, houve aumento de SPE
total. No presente trabalho, os valores foram semelhantes para R1 e R2. Adicionalmente, ndo
foram observadas diferencas significativas nas concentracdes de PS e PN. Portanto, no
tocante a producdo e composicdo de SPE, as condi¢cdes operacionais do sistema parecem
interferir mais do que a adicdo de célcio.

A analise com espectro de raios-X por energia dispersiva (EDX) realizada
juntamente com MEV mostrou que a matriz de SPE dos granulos era composta
principalmente por C (R1: 33.5%, R2: 40%) e O (R1l: 39.8%, R2: 25%), assim como
pequenas concentragdes de K, P, Na, Cl e S. Em relacdo ao calcio presente nas SPE, no R1 a
concentragdo foi menor do que o limite de detec¢do do equipamento (<0,1%), enquanto no R2,
foi de 1,1%. Todavia, esse valor foi muito menor do que o reportado por Ren et al. (2008)
(~14%), que operaram um RBS convencional adicionando 40 mg Ca?*-L™!, uma concentracio
inferior & utilizada no presente estudo (100 mg Ca?*-L). Conforme os autores, o actimulo
ocorreu principalmente na forma de CaCOsze causou limitacdo na transferéncia de massa nos
granulos aerdbios. Consequentemente, o nudcleo dos granulos era quase ausente de
microrganismos.

Por outro lado, no presente estudo, a precipitacdo de célcio ndo foi observada pela
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analise de EDX. Isso pode ser justificado pela fonte de alcalinidade utilizada (NaHCO3) e
pelo pH do sistema (7-8), Tabela 4.1. Nessa faixa de pH, o fosfato esta presente na forma de
H.PO4s e HPO4? os quais possuem solubilidade alta e intermediaria, respectivamente, e
bicarbonato, o qual é altamente sol(vel, ndo é convertido em carbonato em pH abaixo de 8,3
(Girard, 2013). Portanto, a probabilidade de o célcio precipitar como sais de fosfato ou
carbonato é muito baixa.

Em paralelo, a precipitacdo de fosforo devido a adicdo de fdésforo ndo foi
observada por Manfas et al. (2011), que trabalharam com RBS-airlift convencional. O fato é
evidenciado pela similaridade na remocdo de fosforo. Ademais, a analise de EDX nao
mostrou adsorcdo de fosforo na matriz do granulo. Isso é um indicativo de que as remogdes
de P sdo, provavelmente, devido a atividade bioldgica e ndo a processos fisico-quimicos,

como a precipitacéo.

4.3.4 Analise da comunidade microbiana

Na analise metagenémica, foram encontradas 26.505 sequéncias no lodo de
indculo, 47.276 no reator controle (R1) e 74.700 no reator suplementado com célcio (R2). Os
indicadores de riqueza e diversidade (Tabela 4.3) do R1 e R2 foram significativamente
maiores em relacdo ao lodo de indculo, mostrando que ndo houve uma forte pressdo de

selecdo no RBS com alimentacao/descarte simultaneos.

Tabela 4.3- Indicadores de riqueza e diversidade das espécies da populacdo microbiana do
LGA cultivado em RBS com alimentagdo e descarte simultaneos, R1 (controle) e R2
(suplementado com Ca?*). Amostras foram coletadas no 205° dia de operagéo (fase 1V).

Cobertura Inverso :
Amostra (%) _ de Shannon Riqueza  Chaol ACE
Simpson
Inéculo 99.2 22.3 5.1 1731 1762 1838
R1 98.5 23.4 5.0 2736 3024 3275
R2 99.2 53.9 54 3401 3550 3792

He et al. (2016) operaram um RBS convencional com ciclo anaerébio-aerobio-
anoxico para investigar a formacdo de granulos com desnitrificacdo e remocao de fdsforo.
Eles utilizaram uma baixa carga organica volumétrica (0.3 kg DQO-m=3-d%), efluente sintético
composto por acetato (150 mg-L™t), aménia (15 mg-L™?), fosforo (6 mg TP-L™1),magnésio (10

mg-L ™) e célcio (10 mg-L™?). O ciclo era de 8 h, com tempo de aeragdo de 180-150 min. e
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tempo de sedimentacdo entre 20-2 min., reduzido gradualmente. O periodo andxico variou de
90 a 138 min. e a fase anaerobia foi mantida constante (180 min.). Embora esses autores
tenham utilizado baixo tempo de sedimentacdo, a riqueza e a diversidade dos granulos
maduros foram maiores em comparacéao ao lodo de in6culo.

Por outro lado, Liu et al. (2017) investigaram a adicdo de carvdo ativado
combinado com reducdo do tempo de sedimentacdo, como estratégia para acelerar a
granulacdo no RBS convencional (alimentacdo: 1min; anaerébio com agitacdo: 99 min.;
aeracdo: 150-175 min.; sedimentacdo: 30-5 min.; descarte: 1 min.). Os autores trabalharam
com efluente sintético contendo acetato (513 mg-L™), amdnia e peptona como fonte de
nitrogénio (153 mg-L?; 26 mg-L™1), fosfato (86.9 mg-L™?), magnésio (138 mg-L™?) e célcio
(100 mg-L1). Uma reducéo na riqueza e diversidade das espécies foi observada.

Esses resultados indicaram que a comunidade microbiana no LGA se mostrou
muito sensivel ndo s6 a pressdo de selecdo imposta, mas também ao tipo de RBS usado,
estratégia de granulacdo, duracdo do experimento, objetivo da pesquisa (remocdo simultanea
de C, N e P ou néo), tipo de substrato, e outras condigOes operacionais.

Em relacdo a abundéncia da comunidade microbiana, em nivel de filo,
Proteobacteria, Planctomycetes, Chloroflexi, Chlorobi, Bacteoidetes, e Acidobacterias foram
predominantes no lodo de indculo e nos dois reatores (Figura4.5a). Esses sdo os filos mais
encontrados em sistemas do tipo LGA (FAN et al., 2018; OU et al., 2018; ZHANG et al.,
2017).

Os grupos Alphaproteobacteria e Deltaproteobacteria, as quais pertencem ao filo
Proteobacteria (Figura4.5b), possuem uma variedade de familias relacionadas a producédo de
SPE(RAMOS; SUAREZ-OJEDA; CARRERA, 2015). No R1, esses grupos tiveram uma
abundéancia de 22% e 20%, respectivamente, enquanto queno R2 a proporcdo foi de 52% e
2%. Embora a adicdo de célcio tenha favorecido a Alphaproteobacteria em relacdo a
Deltaproteobacteria, a abundancia total dos dois grupos juntos foi equivalente nos dois
reatores (R1: 42%, R2: 54%). Isso explica o desempenho similar dos reatores em termos de
SPE, visto que ambos os grupos possuem papel semelhante na producgéo desse polimero.

A afiliagdo taxondmica em nivel de familia (Figura4.5c) foi utilizada para inferir
os grupos funcionais relacionados a remoc¢do de C, N e P. As familias foram divididas em
BOA, ODH, OAG, BON e OAF (Figura4.6).

A abundancia das BOA nos reatores foi proxima da observada para BON
(Figura4.6). Isso sugere que a oxidagdo da amonia e do nitrito deve ter ocorrido em niveis

semelhantes. Entretanto, comparando as fases | e 1V, houve mais acimulo de aménia e menor
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concentracdo de nitrito no efluente para os dois sistemas, Tabela 4.1. Isso pode ser explicado
pelo fato da conversdo da amonia a nitrito ser geralmente lenta, enquanto nitrito é convertido
quase que imediatamente a nitrato(EKAMA; WENTZEL, 2008). Também é importante
salientar que a escassez de OD devido ao crescimento da biomassa (ver topico 4.3.2) pode ter
afetado a oxidacdo da amdnia mais fortemente, visto que € uma reacdo mais lenta.

Hyphomonadaceae, Comamonadaceae, Dermabacteraceae, Planctomycetaceae, e
Sinobacteraceae foram as familias de ODH encontradas (Figura4.6). R1 e R2 apresentaram
maior presenca delas quando comparado ao lodo de indculo, a excegdo do Sinobacteraceae
que se mostrou presente somente no lodo de indculo. O género Thauera cresceu
abundantemente, saindo de 3% no in6culo para 15% no R1 e 11% no R2. Esse género de
ODH ¢ caracterizado por absorver uma vasta faixa de compostos organicos em condicoes
aerébias, o que inclui glicose, acetato, propionato, piruvato, &cido oleico, misturas de
aminoacidos e etanol. Nas condi¢bes de desnitrificacdo, varios substratos sdo consumidos,
com excecdo da glicose e do &cido oleico (THOMSEN; KONG; NIELSEN, 2007).

O aumento da abundéncia de ODH nos reatores R1 e R2 em comparagéo ao lodo
de indculo se contradiz com os baixos niveis de desnitrificacdo observados (Tabela 4.1). Uma
possivel explicacdo é que no inicio de cada ciclo, ha muito substrato (etanol), ndo ha oxigénio
e muito NOx (acumulado dos ciclos anteriores), resultando no crescimento das ODH. E
provavel que essas bactérias consumam a maior parte do NOx disponivel antes da fase
aerdbia. Quando o oxigénio comeca a estar presente, o substrato remanescente ¢ consumido
aerobiamente pelas bactérias heterotroficas ordinarias, depois BOAe BOM podem usar o
oxigénio restante para nitrificacdo, aumentando a concentracdo de NOx. Todavia, a
desnitrificacdo ndo pode ocorrer devido a auséncia de substrato e presenca de oxigénio.
Portanto, NOx se acumula no sistema e a eficiéncia da desnitrificacdo é baixa, mesmo com
ODH abundante.

Em relacdo aos OAG e OAF, a abundéncia e a diversidade do primeiro grupo
foram consideravelmente maiores (Figura4.6), o que corrobora com a hipdtese de que no
periodo de reacdo anaerobia, a presenca da fonte de carbono e de NOx favorece ODH e OAG
em relacdo aos OAF (ver item 4.3.2). Adicionalmente, visto que a abundancia de ODH e OAF
é similar, é possivel que a competicdo entre esses microrganismos tenha sido menos relevante
quando comparada a competicdo entre OAG e OAF.

Candidatus Alysiosphaera também é muito presente no LGA (R1: 0.63%; R2:
0.82%). Eles sdo responsaveis por degradar os aminoacidos e varios agucares, especialmente

etanol, sendo os polihidroxialcanoatos (PHA) consumidos em ambientes anoxicos (ODAF)
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(KRAGELUND et al., 2006). A sua baixa abundancia indica que ODAF ndo prevaleceram em
relacdo aos OAG e ODH na competicdo por substrato, 0 que contribuiu para a baixa eficiéncia

de desnitrificacdo e remocao de fésforo nos dois sistemas (Tabela 4.1).
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Figura 4.5— Comunidade microbiana em nivel de filo (a), classe (b) e familia (c) no LGA cultivado em RBS com alimentacdo/descarte
simultaneos, R1 (controle) e R2 (suplementado com Ca?"). Amostras foram coletadas no 205° dia de operacéo (Fase V).
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Figura 4.6 — Distribuicao funcional da taxonomia a nivel familiar do LGA cultivado nos RBScom alimentacdo/descarte simultaneos R1 (controle)
e R2 (suplementado com Ca?*). Amostras foram coletadas no 205° dia de operacéo (fase V).
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4.4 Concluséo

No geral, a suplementacdo com calcio afetou positivamente a sedimentabilidade
do lodo, embora tenha sido encontrada uma alta fracdo de sélidos inertes no granulo. O total
de SPE foi semelhante para os reatores e ndo foram observadas diferencas entre as
concentragdes de PS e PN.

A adicdo de Ca?" em RBS com alimentagdo/descarte simultaneos, operado com
baixa velocidade ascensional do liquido (0,92 m-h), ndo acelerou a formagdo de granulos ou
melhorou o desempenho do reator. A estrutura da comunidade microbiana, especialmente em
termos de bioatividade, também ndo foi afetada. Portanto, o efeito de cations bivalentes, como

Ca?*, deve ser mais evidente em RBS convencional, em que a pressdo de selegdo é maior.
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5 CAPITULO 11l -EFEITOS DA SUPLEMENTACAO DE CINZAS DE CARVAO
MINERAL EM LODO GRANULAR AEROBIO CULTIVADO EM RBS COM
ALIMENTACAO/DESCARTE SIMULTANEOS

5.1 Introducao

A granulacdo aerébia é um processo em que microrganismos, principalmente
bactérias, se auto imobilizam por influéncia de vérias pressdes de selegdo, por exemplo, baixo
tempo de sedimentacdo e elevada intensidade de aeracdo (ROLLEMBERG et al., 2018). Os
granulos formados possuem uma estrutura densa e compacta, além de uma boa
sedimentabilidade, capacidade de suportar elevadas cargas orgénicas e de remover,
simultaneamente, carbono, nitrogénio e fosforo (ADAV et al., 2008; ADAV; LEE; LAI,
2009). Além disso, quando comparado ao lodo ativado convencional (LAC), o lodo granular
aerobio (LGA) possibilita reducdo nos custos operacionais (20-25%), demanda energética
(23-40%) e espaco (50-75%). (ADAV et al., 2008; BENGTSSON et al., 2018; NEREDA,
2017).

Esse lodo é cultivado em reator em bateladas sequenciais (RBS) operado em
ciclos gque possuem as etapas de alimentacao, aeracdo, sedimentacdo e descarte (BEUN et al.,
1999). Pesquisas recentes estdo sendo conduzidas em RBS com alimentagdo e descarte
simulténeos, também conhecido como RBS com volume constante (DERLON et al., 2016;
Q.WANG et al., 2018). Apesar de a maioria dos sistemas LGA em escala real ser operado
como RBS com alimentacdo e descarte simultaneos, por exemplo, a tecnologia Nereda®, 0s
estudos aprofundados com essa configuragéo ainda sdo incipientes (NEREDA, 2017).

Os principais desafios da granulacdo aerdbia sdo o longo periodo para formacao
dos granulos e a manutencdo da estabilidade do granulo em longos periodos de operacdo. A
fim de resolver esses problemas, estudos demonstraram que a adi¢do de célcio (JIANG et al.,
2003), magnésio (LI et al., 2009) e policloreto de aluminio(PAC) (LIU et al., 2015) podem
proporcionar uma granulagdo mais rapida e, desse modo, melhorar a sedimentabilidade do
lodo. A suplementacdo com p6 de lodo seco (lodo micronizado) também apresentou
beneficios para a estabilidade do granulo, pois elimina filamentos através de mecanismos
como coliséo e friccdo entre os granulos, o que estimula a secrecdo de substancias poliméricas
extracelulares (SPE) (LIU et al., 2019).

Nesse sentido, surge como alternativa para incrementar o processo de granulagao

as cinzas de carvao mineral. Os subprodutos sélidos da combustdo do carvao mineral sdo, em
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sua maioria, residuos inorganicos, sendo conceitualmente separados em cinzas volantes (leves,
flyash) e cinzas de fundo (pesadas, bottomash) de fornalhas. Os compostos oxidados de silicio
(Si), aluminio (Al), ferro (Fe) e célcio (Ca) sdo responsaveis por cerca de 90% da composi¢do
das cinzas, enquanto outros elementos como magnésio (Mg), potassio (K), sédio (Na), titanio
(Ti) e enxofre (S), ocorrem em menores quantidades e sdo responsaveis por uma pequena
porcentagem da composicdo em massa (TIWARI et al., 2014).

Dessa forma, inicialmente, a cinza deve se comportar como um nucleo para a
granulacdo (ZHANG et al., 2017) e, depois, funcionar como uma fonte de cations bivalentes.
Por fim, o atrito entre a cinza e o granulo pode aumentar a resisténcia ao cisalhamento,
tornando o granulo mais estavel. Ademais, até onde se sabe, ainda ndo foram realizados
estudos desse tipo em RBS com alimentacdo e descarte simultaneos. O presente estudo tem o
objetivo de investigar se a adicdo de cinza de carvdo mineral pode reduzir o tempo de

granulacdo em RBS volume constante.

5.2 Material e métodos

5.2.1 RBS: configuracéo e operacao

Os experimentos foram realizados em dois RBS cilindricos de acrilico, com
diametro de 100 mm, altura total de 1 m e volume util de 7,2 L. Os reatores foram operados
em regime de alimentacdo e descarte simultaneos (Q. WANG et al., 2018) com ciclos de 6h.

O ciclo foi dividido em 30 min. de alimentacdo e descarte, 90 min. periodo
anaerdbio/anoxico, 210-235 min. periodo aerébio e 30-5 min. de sedimentacdo. A fim de
estimular a granulacdo, o tempo de sedimentacdo foi reduzido gradualmente de 30 (Fase I)
para 15 (Fase Il), 10 (Fase Ill) e 05 (Fase 1V) min. O tempo subtraido foi adicionado ao
periodo aerdbio.

A alimentagdo e descarte foram realizados utilizando uma bomba peristéltica
Masterflex, modelo BTG 2344. O volume de troca do reator foi de 50% com uma velocidade
ascensional do liquido 0,92 m-h™t. Os aeradores foram posicionados na base dos reatores e
produziram uma velocidade ascensional de ar de 2,12 cm-s™ e a concentragio de oxigénio
dissolvido (OD) entre 6-8 mg-L™.

5.2.2 In6culo e solucéo de alimentacao
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Os reatores foram inoculados com lodo aerobio de uma estacao de tratamento de
esgoto (ETE) doméstico localizada em Fortaleza, Ceara, Brasil. A concentracdo de Solidos
Suspensos \Volateis (SSV) no licor misto era de aproximadamente 2 g-L* e o indice
Volumétrico de Lodo em 30 min. (IVLso) foi de 110 mL-g™.

A alimentac3o era composta por etanol (800 mg DQO-L1), aménia (100 mg N-
NH4*-L7), fosfato (10 mg P-POs*-LY), bicarbonato de sodio como tampdo (700 mg
CaCOs-L1) e micronutrientes ( SANTOS, 2005). O esgoto sintético foi mantido refrigerado a
4 °C para evitar a degradacao no tanque de alimentacao.

Para analisar a influéncia da adicdo de cinza na granulacdo, o reator R1 foi
mantido como controle e 0 R2 foi suplementado com cinza de carvdo mineral a uma
concentracéo de 1 g-L* (~=3.1 mg-L™ de célcio e ~0.2 mg-L* de magnésio). Ressalta-se que a
adicdo de cinza foi realizada apenas uma vez no inicio da operagdo, pois 0 experimento
realizado por Liu et al. (2015) mostrou que ndo houve diferenca significativa na aplicacao de
PAC por curtos ou longos periodos em RBS. Entretanto, quando comparados ao reator
controle, tiveram a granulacdo mais rapida. Ademais, essa frequéncia de suplementacdo foi

escolhida a fim de evitar o0 aumento exagerado de material inerte no reator.

5.2.3 Métodos analiticos

A Demanda Quimica de Oxigénio (DQO), a concentracao de nitrogénio em forma
de amodnia (N-NH4"), nitrito (N-NOy") e nitrato (N-NO3’), e a concentragdo de fésforo como
fosfato(P-PO4*) foram quantificadas para avaliar a eficiéncia de remocgao de matéria organica
e nutriente. As andlises foram realizadas duas vezes na semana no afluente e efluente
conforme o Standard Methods for the Examination of Waterand Wastewater(APHA, 2012).

A fim de caracterizar a sedimentabilidade do lodo, foi realizada a analise de
Indice Volumétrico de Lodo (IVL) dindmico, em que o I\VL é mensurado nos tempos de 5, 10
e 30 min.(SCHWARZENBECK; BORGES; WILDERER, 2005). A periodicidade dessa
analise tambem foi de duas vezes na semana.

Para caracterizar a cinza de carvdo mineral adicionada ao reator R2, foi realizado
o0 teste do extrato solubilizado conforme a NBR 10006: 2004 (ABNT, 2004). Nessa analise,
250 g de cinza sdo adicionadas a 1 L de agua destilada. A solugdo € agitada por 5 min. e
deixada em repouso por sete dias. Apos esse periodo, a amostra foi filtrada em membrana
com porosidade de 0.45 um. A amostra filtrada foi analisada por espectro de emissdao Optica

com plasma acoplado indutivamente (ICP-OES) (Thermo Fisher iCAP 6000) para se
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determinar as concentracdes de calcio e magnésio.

5.2.4 Caracterizacao do granulo maduro

Ao final da etapa IV, foi realizada a analise de resisténcia nos granulos maduros
conforme NOR-ANUAR et al. (2012). Os granulos (> 0.2 mm) foram submetidos, por 10
min., a uma forca de cisalhamento causada por um agitador a 200 rpm. A fragdo fragmentada
foi expressa em termos de coeficiente de estabilidade (S), o qual foi calculado pela relagdo
entre sélidos na amostra de lodo antes e depois da agitacdo. De acordo com o valor de S, o
material pode ser classificado em trés categorias: muito estavel (S < 5%), estavel (5% < S <
20%) e ndo estavel (S > 20%). Portanto, quanto menor o valor de S, maior a resisténcia do
granulo aerébio ao cisalhamento.

Os granulos maduros foram observados por microscopio éptico (Opton) e por
Microscopio Eletronico por Varredura (MEV) (Inspect S50 - FEI model) com resolucédo
nominal de 03 nm para obter imagens mais detalhadas do granulo. Um espectro de raios-X
por energia dispersiva (EDX) foi utilizado para analise quimica semi-quantitativa. As
amostras foram preparadas para analise de microscopia conforme metodologia proposta por
Motteran et al. (2013). As analises foram realizadas na Central Analitica de Microscopia da
universidade Federal do Ceara (UFC). O perfil granulométrico dos granulos foi obtido
utilizando-se peneiras com abertura de 0,2; 0,6 e 1,0 mm e a profundidade de penetracdo de
oxigénio no granulo foi estimada conforme DERLON et al. (2016) e HENZE et al. (2008).

As Substancias Poliméricas Extracelulares (SPE) foram quantificadas no final do
experimento conforme metodologia descrita a seguir. As SPE foram extraidas em condicdes
alcalinas com a adicdo de 5 mL de solu¢do de NaOH 1M em 5 mL de licor misto. A mistura
foi colocada em banho-maria a 80°C por 30 min. seguida pelo sonicador a 55 kHz por 5
min.(TAY; LIU; LIU, 2001c). Em seguida, as amostras foram filtradas em membrana com
0,45 pum de porosidade e diluidas duas vezes. Para determinacdo das proteinas (PN) foi
utilizado método modificado de Lowry e para determinacdo dos polissacarideos (PS) foi
utilizado o método fenol-sulfurico (LONG et al., 2014). A concentragdo total de SPE foi
determinada pela soma das fracGes de PN e PS.

A profundidade de penetracdo de oxigénio nos granulos foi estimada de acordo
com as Equacbes 1 e 2 (DERLON et al., 2016; HENZE et al., 2008).
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,2 X D X C
7 = F LF (1)
kO,F X XF

kor X Xp = Koo,u X Xur+ Koo, avr X Xavrr 2
z Profundidade de penetracdo de oxigénio (m)
Dg Coeficiente de difusdo para oxigénio (175-10° m?.d?)
Crr Concentracdo de oxigénio na superficie dos granulos(méaximo = 8 mgo,-L™?)
Xr Concentracéo de biomassa total (10,000 g DQO-m3)

K Constante de ordem zero das bactérias heterotroficas para oxigénio
0,024 (7,2 go2-gpgo *-d ™)

Consumo de oxigénio pelas bactérias heterotréficas (assumido como 2% do

Xup consumo total de biomassa: 0,02 x 10,000 = 200 gpgo-m3)
K Constante de ordem zero da biomassa autotrofica para oxigénio (18,8
0,0,,AUT goz'gDQO_l'd_l)
¥ Consumo de oxigénio pelas bactérias autotroficas (assumindo como 98% do
AUTF consumo total de biomassa: 0,98 x 10,000 = 9800 gpoo-m )

Para realizar a analise metagenémica, o DNA foi extraido, em triplicata, de uma
amostra de 0,5 g (peso seco total) de lodo coletado no final da fase aerdbia da fase IV
utilizando PowerSoil® MOBIO Kit. A qualidade e a concentracdo do DNA extraido foram
estimadas através do Nanodrop 1000 (ThermoScientific, Waltham, MA, USA). A biblioteca
de amplicons da regido V4 do gene 16S rRNA foi preparada como descrito anteriormente
(ILLUMINA, 2013), usando os iniciadores especificos da regido (515F/806R). Apos a
indexacdo, os produtos de PCR foram limpos com contas de purificagdo AgencourtAMPure
XP — PCR (BeckmanCoulter, Brea, CA, EUA), com base nas instrucdes do fabricante e
quantificadas com o kit de ensaio dsDNA BR (Invitrogen, Carlsbad, CA, EUA) em um
fluorémetroQubit 2.0 (Invitrogen, Carlsbad, CA, EUA). As bibliotecas foram sequenciadas
usando o Kit de Reagentes MiSeq de 300 ciclos v2 (ILLUMINA, 2013)com um MiSeq
Desktop Sequencer (Illumina).

Os dados obtidos pelo sequenciamento foram analisados com ferramentas de
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bioinformatica da seguinte forma. Todas as leituras foram cortadas usando o vsearch v2.8.1,
com os parametros -fastq_maxee 0.8 -fastq_trunclen 250. Todas as leituras foram agrupadas
em OTUs usando o script QIIME pick_open_reference_otus.py com identidade de 99%,
usando o banco de dados de rRNAGreengenes 16S (verséo 13 8). O arquivo BIOM foi
utilizado no PICRUSt para inferir categorias funcionais associadas a composicdo taxonémica
atraves das vias metabolicas KEGG (KANEHISA e GOTO, 2000). A normalizacdo do
nimero de copias de 16S para cada OTU foi calculada usando o script PICRUSt
normalize_by _copy_number.py e contribuicdes de varios taxons para diferentes KOs foram
calculadas com o script metagenome_contributions.py. O estimador de cobertura baseado em
abundancia (ACE), Chaol, Inverso de Simpson, Shannon e cobertura foram calculados

usando o software Mothur.

5.3 Resultado e discussao

5.3.1 Sedimentabilidade e retencéo de lodo

Os valores de IVLs, VL1, IVL3o € a concentragdo de sélidos suspensos volateis
no licor misto (SSVLM) ao longo das quatro fases de operacdo nos dois reatores sdo
mostrados na Figura 5.1.

A diminuig&o gradativa no valor do IVL indica uma melhora na sedimentabilidade
do lodo. A aproximacdo gradual dos valores de IVLse VL3 indica a mudanga do lodo de
floculento para granular (BASSIN et al., 2012a; CORSINO et al., 2016) e, nas fases Il e 1V,
os valores estaveis mostram que os granulos estdo maduros. Esses granulos apresentaram
IVL3zo entre 30 e 80 mL-g, o que corresponde a variagdo reportada na literatura para LGA
operado em condi¢des convencionais e a volume constante (DERLON et al., 2016; LIU et al.,
2010; LONG et al., 2014). Ao final do experimento (etapa IV) os valores de IVLz do R2
(~70 mL-g?) sdo relativamente maiores que R1 (=50 mL-g?), porém para essa diferenca as
raz0es sdo desconhecidas.

Referente a concentracdo de SSVLM (Figura 5.1), houve um aumento
consideravel conforme foi reduzindo o tempo de sedimentagéo, possivelmente devido ao uso
de uma baixa velocidade ascensional do liquido (0,92 m-h) durante o periodo de
alimentacdo/descarte, sendo considerada uma baixa pressdo de selecdo (ROLLEMBERG et
al., 2019b). Em RBSs convencionais, o tempo de retencdo de lodo (idade de lodo) tende a

reduzir consideravelmente devido a redugdo do tempo de sedimentacdo ou a forgca de



85

cisalhamento gerada durante a alimentacdo, o que resulta em uma selecdo de microrganismos
com boa sedimentabilidade(KONCZAK; KARCZ; MIKSCH, 2014; PIJUAN; WERNER;

YUAN, 2011).

Figura 5.1 indice Volumétrico de Lodo e concentragio de sdlidos suspensos volateis para
RBS com alimentacdo e descarte simultdneos, operado na auséncia (R1, controle, a) e na
presenga (R2, b) de cinza de carvdo (m) IVLs, (@) VL1, (A) IVLso, (0) SSVLM € (m)

SSVLM/SSLM.,
Etapa | Etapa Il Etapa 111 Etapa IV
300 1 - r 1 : LI L |
250 . . 1 1 1 .
j—Flv : : :
] 200— 'I . 1 1 =
2 150 ® ' ® ! ! -
Sl W L& : : ]
2 ! o ! . 1
0] P e g "y
O T II T T II T T T T I' T T T T T T
10 —T T Wg - T T T WL T U 1.0
[ ]
gi 1 .. | | 1 “ - 1 5
SRR LA I T B SR LT AT
- == . ' . o)
o " u ! o 0.6 G
5’ 6 : : 0O : 2
wn 5 1 (S) 1 o o 1 0.4 n
[e)) 1 1 1
4 oy Foo 7 O 3
3 OCOO e, 1 1 02 =
2P0 | o® |
T T T T T T T T T T T T T T T T T T T 00
0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 200
Tempo (Dias)
(a)
Etapa | Etapa Il Etapa Il Etapa IV
300 T = T T T T T T T T T T T T T T T T T T
1 ® 1 1 1
250 ~ | | | i
P ." ] 1 ' ' |
LT (N ! ! ]
- L * | 1 1 b
-5t DG SRR TS T
— 1 ! ! !
e . n .
a4 Y e 0
50 + : : 1 ]
18 — 1 |I L L |I T LI I - 1 - 1 10
T T T T T T 1 T T LI T T T T .
9_JI n EN NN N, =N , Emm II__E
g ] o ] m EE = = = 0.8
. 7]lm mm | =m : EEm | EO [ -
o] e ° o 00 (os &
> mn 1 © 1 O 1 r 0
3 °1 : 00 6©1 PP T O 0% 04 <
o 41 (90 1 ) | o : F %
34 co) 1 (Q 1 1 0.2 _L
2 P e : ! i
1 T T I| T T T T I| T T T T - T T T T T — 0.0
0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 200

Tempo (Dias)

(b)



86

E importante mencionar que a adicdo de cinza causou uma reducdo na razio
SSVLM/SSLM, alcancando valores de 0,5. Esse decaimento é esperado, pois o material
adicionado se comporta como solidos fixos. No entanto, essa razo comega a aumentar no dia
20,senda alcancada uma razdo semelhante entre os reatores no dia 34. O fato de os dois
reatores possuirem SSVLM similar € um indicativo de que a cinza foi eliminada do R2. Testes
de sedimentacdo realizados com a cinza mostraram que apés 30 min. ela sedimentava
parcialmente. Considerando que o tempo de sedimentacdo inicial foi de 30 min., uma fragdo
considerdvel da cinza deve ter sido arrastada em cada ciclo. Desse modo, a concentracdo de

cinzas dentro do reator foi reduzindo e levando ao aumento da relacdo SSVLM/SSLM.
5.3.2 Caracterizacao do granulo maduro

Ao final da fase 1V, os reatores possuiam perfil granulométrico similar, com 98%
da biomassa composta por granulos com didametro maiores que 0,2 mm e 90% maiores que
1,0 mm. O resultado reforca a tendéncia observada nos valores de IVL e SSVLM.

Quanto a morfologia dos granulos maduros, as imagens obtidas ao final da fase IV
por MEV sdo apresentadas na Figura5.2, que mostra auséncia de cristais inorganicos ou
material organico além do material amorfo que cobre a superficie do granulo. Os granulos
apresentam superficies bem delineadas, com pequenas cavidades. Ressalta-se que ndo foram

identificados tracos de cinza na morfologia dos granulos.

Figura 5.2-Micrografias obtidas por microscopia dptica e eletrdnica de varredura (MEV),
respectivamente, dos granulos em um RBS com alimentacdo e descarte simultaneos, operado
na auséncia (R1, controle, a) e presenca (R2, b) de cinza de carvao mineral.
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Resultados diferentes foram obtidos por Liu et al. (2019), cujas imagens
mostraram claramente a presenca de micropo, sendo possivel identificar a interacdo entre a
cinza e o grénulo. Zhang et al. (2017) trabalharam com adicdo de biochar(biocarvédo) e
obtiveram imagens em que foi possivel identificar o material como nucleo do granulo. A
auséncia de cinza nos resultados obtidos por MEV sugere gque o suplemento foi lavado do R2.
Essa evidéncia esta de acordo com os valores obtidos na relacdo SSVLM/SSLM, assim como
com resultados do teste de sedimentacao (ver secc¢do 5.3.1)

Em relacéo a resisténcia do granulo, os reatores R1 e R2 obtiveram coeficiente de
estabilidade de 24,3% e 27,4%, respectivamente. Conforme classificacdo desenvolvida por
Nor-Anuar et al. (2012), eles podem ser classificados como ndo estaveis. Xavier (2017),
trabalhando com RBS convencional em escala piloto tratando esgoto real, obteve coeficientes
de estabilidade em torno de 25%. Entretanto, a autora enfatiza que a forcga aplicada durante o
teste de resisténcia é muito superior a existente dentro do reator e, por isso, analisar somente o
valor absoluto desse coeficiente ndo fornece informaces relevantes sobre o sistema. Todavia,
sdo relevantes quando sdo comparados sistemas diferentes. Desse ponto de vista, ndo é
possivel afirmar que os granulos sdo frageis, mas que os sistemas apresentam lodo com
resisténcia similar. Portanto, a adicdo de cinza nao influenciou o gréanulo quanto a resisténcia
ao cisalhamento.

Referente a composi¢cdo do SPE, R1 e R2 obtiveram concentracdes semelhantes.
As fracBes de PN foram de 44 e 42 mg-g SSVLM e de PS foram de 93 e 92 mg-g SSVLM?,
respectivamente. Os resultados de EDX reforcam o resultado, pois a composi¢do dos
granulos foi similar: C (R1: 33.5%; R2: 40%) e O (R1:39.8%; R2: 25%), com pequenas
fracdes de K, P, Na, Cl e S.

5.3.3 Mecanismos de formacdo e manutencdo do granulo na presenca de cinza de carvao

mineral

Quanto ao papel desempenhado pelas cinzas na formacdo e manutencdo dos
granulos, uma possibilidade é a cinza ter funcionado como nulcleo para granulacéo,
analogamente ao biocarvao utilizado por Zhang et al. (2017). Outra probabilidade é dos ions
(Si**, Fe®*, Ca?* e Mg?") liberados do microp6d terem facilitado a agregagio dos
microrganismos, conforme descrito por Liu et al. (2019), que trabalharam com lodo seco
micronizado. Os autores também sugeriram que o atrito entre 0 micropo e os granulos durante

a aeracdo pode ter promovido o controle de filamentos, quebrando-os a partir da superficie.
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Essa friccdo também pode ter estimulado a secrecdo de SPE, que funcionam como uma forma
de protecédo da biomassa contra a tensdo de cisalhamento. A suplementacdo também aumentou
a DQO e a matéria orgéanica particulada, o que, cineticamente, desfavorece as bactérias
filamentosas em termos de consumo de substrato.

No presente estudo, 0 aumento da DQO e da matéria organica particulada nao
pode ser considerado como um possivel mecanismo de estabilizacdo dos granulos porgue a
cinza ndo possuia compostos organicos. Portanto, outros trés mecanismos de atuagdo da cinza
para formacdo e/ou manutengdo dos granulos foram propostos: (hipotese 01) comportou-se
como nucleo no processo de granulacdo; (hipdtese 02) funcionou como fonte de ions (cations
e anions) e (hipotese 03) gerou atrito com os granulos. A primeira hipotese pode ser refutada
porque as imagens obtidas por microscopia ndo mostram cinza de carvdo mineral no nicleo
do granulo. Ademais, a composicdo da matriz de exopolissacarideos obtida por EDX reforca
esta concluséo.

Em relacdo a segunda hipotese, as concentracfes estimadas de calcio e magnésio
foram respectivamente 3.2 mg-L™ e 0.2 mg-L™ . Essas concentragdes sdo insuficientes para
produzirem mudangcas significativas no lodo, pois s&o muito menores do que as reportadas em
pesquisas que obtiveram alteracdes expressivas. Por exemplo, Jiang et al. (2003) trabalharam
com RBS convencional com adi¢do de 100 mg Ca?*-L™* em cada ciclo e obtiveram IVL3zo
menor (reator controle: 150 mL-g, reator com adicdo de calcio: 100 mL-g™t), maior retencio
de lodo (reator controle: 2 g SS-L™, reator com adicdo de calcio: 7.9 g SS-L ) e aumento de
polissacarideos nas SPE (reator controle: 41 mg-L*, reator com adigdo de calcio: 92 mg-L?).
Li et al. (2009) também trabalharam com o mesmo tipo de reator, porém suplementado com
10 mg Mg?*-L! em cada ciclo. Eles obtiveram maior concentracdo de lodo no licor misto
(reator controle: 6.8 g SSLM-L™, reator com adigdo de magnésio: 7.6 g SSLM-L™), granulos
maiores (reator controle: 1.8 mm, reator com adicdo de magnésio: 2.9 mm) e aumento na
producdo de PS (reator controle: 35 mg-L?, reator com adicdo de magnésio: 70 mg-L?).
Entretanto, o 1VLso se manteve semelhante (entre 20 e 25 mL-g™2).

Por fim, referente a hipotese 03, como os granulos do reator controle (R1) nédo
desenvolveram filamentos, é razoavel assumir que 0 mesmo ocorreria com 0 R2. Nesse meio,
os efeitos do atrito ndo puderam ser observados porque ndo havia filamentos na superficie do
granulo para serem quebrados. Isso pode explicar o porqué de ndo haver grande diferenca
entre as propriedades de sedimentacdo e retencdo de lodo nos reatores. Comportamento
similar foi observado por Liu et al. (2019) quando aplicaram material micronizado em

granulos sem filamentos dispersos. Os valores de 1VVL3zg tiveram uma pequena reducdo, de 55
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a 45 mL-g* e a concentragdo de lodo no reator teve um ligeiro aumento de 3,8 para 4 g
SSVLM-L,

Além disso, o washout das cinzas, evidenciado pela relacdo SSVLM/SSLM e
andlise de MEV, pode ter reduzido a possibilidade de contato entre os granulos e as cinzas,
reduzindo a forca de contato. Essa reducdo, combinada com auséncia de filamentos na
superficie do granulo, pode ter tornado o atrito um mecanismo de estabilizacdo ineficiente. Na
falta dessa forca promovida pelas cinzas, a produgdo de SPE ndo é estimulada, o que pode
explicar a composigao similar dos exopolissacarideos nos reatores.

O carreamento das cinzas se torna um fator ainda mais relevante quando se
consideram as hipoteses 02 e 03, pois nesses casos a concentracdo do agente utilizado
influencia fortemente no resultado. Entretanto, como as cinzas estiveram no reator por pelo
menos 20 (vinte) dias (ver tépico 5.3.1), poderiam ter atuado como nucleo no processo de
granulacdo. O fato de ndo terem exercido essa funcdo parece indicar que esse mecanismo néo

estava dentro da capacidade do sistema.

5.3.4 Remocao de matéria orgénica e nutrientes

Os resultados referentes a remocdo de DQO, nitrogénio e fésforo, Tabela 5.1,
mostram que os reatores tiveram um desempenho semelhante ao longo das fases de operacao.
As remocgbes de DQO se mantiveram acima de 90% nos dois sistemas. Esses valores
correspondem aqueles reportados na literatura para RBS convencional e RBS com
alimentacdo e descarte simultaneos, cujas eficiéncias sdo iguais ou superiores a 80%
(DERLON et al., 2016; LIU et al., 2010; LONG et al., 2014).

Em relacdo a remogdo de nitrogénio, a baixa concentragdo de amonia e nitrito no
efluente em comparacdo ao nitrato indica a ocorréncia de nitrificacdo completa. Todavia, o
acumulo de nitrato mostra que o processo de nitrificacdo e desnitrificacdo simultaneos nédo
ocorreu em niveis consideraveis, principalmente com altas concentracdes de OD dentro do
reator (6-8 mg-L1). Esse comportamento pode ser explicado por dois motivos: pela auséncia
de uma zona andxica no interior dos granulos ou falta de substrato (matéria organica durante o
ciclo).

No entanto, de acordo com as estimativas, a profundidade de penetracdo de
oxigénio foi de 194 um. Como a maioria dos granulos tinha pelo menos 1 mm de didmetro
(consulte a secdo 3.3) e, considerando que a nitrificagdo ocorreu em altos niveis, o raio da

zona andxica no interior dos granulos seria de 306 um (Figura 5.3). Portanto, é provavel que a
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baixa ocorréncia de desnitrificacdo esteja sendo causada pela escassez de substrato no final da
fase de aeracdo (ZHONG et al., 2013).

Figura 5.3 —Esquema das zonas com presenca de oxigénio nos LGAS.

Zona Aerdbia
194 pm

Zona Andxica/ Anaerdbia
306 pm

Durante a operacao dos sistemas o pH do afluente e efluente se manteve proximo
a neutralidade variando entre 6,5 e 8. Em termos de alcalinidade, a quantidade disponibilizada
no afluente (~ 700 mg CaCOgs-L™?) tendeu a ser consumida pela predominancia do processo de
nitrificagéo.

A remocdo de fosforo abaixo de 60% é considerada baixa, principalmente para
reatores operados com ciclos contendo fase anaerobia, pois 0 objetivo de incluir esse periodo
é melhorar a remoc&o dessa substancia (BASSIN, 2011). H. Wang et al. (2018), por exemplo,
trabalharam com RBS convencional, com 2 h de fase anaer6bia em um ciclo de 6 h, e
obtiveram remocdo de fésforo de 98%.

A baixa remoc¢do de fosforo pode estar associada ao acumulo de nitrato. Com o
acumulo desse ion dentro do reator, a alimentacdo ocorreu em um ambiente andxico, o que
favoreceu a competicdo por substrato entre organismos desnitrificantes heterotroficos (ODH)
e organismos acumuladores de polifosfato (OAP). Nesse caso, devido a cinética das reacfes
envolvidas na remogdo, OAP sdo desfavorecidas na competicdo com ODH(WANG et al.,
2018).

Portanto, a completa desnitrificacdo do nitrato acumulado durante o ciclo anterior
ocorre apés o periodo de alimentacdo, prejudicando a atuagdo dos OAP. Entdo, com o inicio

da aeragdo, a concentragdo de nitrato tende a aumentar. Esse ion ird acumular novamente
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devido a auséncia de substrato, nesse periodo do ciclo, para o processo de transformacdo em
nitrogénio gasoso. Desse modo, tanto o processo de desnitrificacdo quanto o de remocao tém

suas eficiéncias reduzidas.
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Tabela 5.1- Desempenho operacional do RBS com alimentacéo e descarte simultaneos, operado na auséncia (R1, controle) e presenca (R2) de

cinza de carvao mineral.

RL
Fase | T I IV | T I N
Afluente (mg-L?) 085 (123) 776 (107) 694 (86) 694 (149) 985 (123) 776 (107) 694 (86) 694 (149)
DQO Efluente (mg-L") 31(24)  54(38)  21(17)  28(15)  54(10)  34(25)  21(13)  23(12)
Eficiéncia (%) 94 (2) 93 (5) 97 (2) 96 (3) 94 (1) 95 (3) 97 (2) 96 (3)
Afluente NH.™ (mg N-NH.™L" 4, (1) 96 (8) 93 (6) 92 (8) 114 (16) 96 (8) 93 (6) 92 (8)
~ Efluente NHy" (mg N-NH/“L™ 5 ) 13 (7) 10 (6) 106) 0402  9(6) 8 (5) 9 (6)
Eff‘?oe? % Efjuente NO, (mg N-NO-L) 8(2) 8 (4) 13 (5) 4(3) 4(3) 8 (5) 8 (6) 4(3)
Itrogenio Efluente NOs (mg N-NOs-LY)  45(15) 26 (12) 26 (8) 23 (6) 57 (9) 28 (11) 27 (8) 23 (8)
Eficiéncia da Nitrificagdo (%) 96 (10) 98 (12) 91 (8) 83 (6) 99(15) 90 (10) 91 (8) 89 (7)
Eﬂgggﬁ:g gz)remo‘?ao total de 5 g 51(11)  47(10)  59(10)  46(14)  53(12)  53(10) 60 (10)
o Afluente 7405 7503  7(05  75(02) 7405 75(03) 7005  75(0.2)
P Efluente 78(04) 80(02 76(03) 75() 75(08 77(06) 78(03)  7,9(01)
Alcalinidade  Afluente (mg CaCOs-L 1) 604 (204)  783(130) 631 (130) 723 (68) 694 (204) 783 (130) 631 (130) 723 (68)
Total Efluente (mg CaCOs-L") 275 (172) 458 (157) 312 (116) 367 (165) 255(178) 378 (81) 340 (106) 322 (83)
Afluente (mg P-PO L) 8 (1) 8 (1) 7@ 11 (2) 8 (1) 8 (1) 7@ 11 (2)
Fosforo Efluente (mg P-PO,*-L?) 5(1) 3(1) 4 (1) 9(2) 4 (1) 5(2) 4(2) 9(2)
Eficiéncia (%) 39(10)  56(14)  38(14) 23 (9) 45 (15) 39 (8) 40(21)  18(17)

O desvio padrdo é mostrado entre parénteses.
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5.3.5 Diversidade da comunidade microbiana

A andlise metagenémica encontrou 1731 individuos no lodo de in6culo, 2739 no
lodo reator controle (R1) e 2790 no lodo exposto as cinzas (R2). A diversidade e a riqueza da
comunidade bacteriana (Tabela 5.2) foram analisadas através de cinco indices (Cobertura,
Gini-Simpson, Shannon, Chaol e ACE). Os indices de Gini-Simpson e Shannon mostraram
que a diversidade das espécies no reator apos a granulacdo (Fase 1V) foi similar a do lodo de
indculo.Entretanto, os indices Chaol e ACE indicam uma diferenca na riqueza da comunidade
bacteriana entre o lodo de inéculo e os reatores. Esses valores mostram que 0 processo de
granulacdo em RBS com alimentacdo e descarte simultaneos influenciou mais a selecdo da

comunidade bacteriana do que 0 uso da cinza de carvdo mineral.

Tabela 5.2— Indicadores de riqueza e diversidade das espécies da comunidade bacteriana
presente no lodo de indculo, reator na auséncia (R1) e presenca (R2) de cinza de carvao

mineral.
Amostra Cobertura (%) Gini-Simpson Shannon Chaol ACE
Inéculo 99,2 0,95 51 7,2 17,9
R1 98,5 0,95 5,0 29,5 27,3
R2 98,5 0,98 54 29,5 28,3

Entre os microrganismos com abundancia maior que 10%, os filos mais relevantes
encontrados foram Proteobacteria, Chlorobi, Bacteroidetes, Planctomycetes, Chloroflexi e
Verrucomucrobia (Figura 5.3). Esses filos foram encontrados de forma abundante tanto em
sistemas LGA quanto em lodos ativados (HE et al., 2016; ZHANG et al., 2017).Proteobacteria
foi o principal filo na comunidade microbioldgica nos dois reatores. Esses resultados indicam
gue a cinza ndo promoveu uma forte pressdo de sele¢do no nivel de filo. Rhodocyclaceae foi
uma das familias presente nos trés lodos analisados (inéculo: 4,5%, R1: 6,9%, R2: 5,7%).
Alguns estudos associam essa familia a producéo de SPE(SZABO et al., 2017).

A presenca desses tipos de microrganismos é fundamental para o processo de
granulacdo, visto que exopolissacarideos sdo formados principalmente por PS, PN e produtos
microbianos soluveis (PMS) que permitem que varias populacbes se agreguem,
principalmente quando a pressdo de sele¢do e limitada. Adicionalmente, algumas bactérias
além de utilizar os carboidratos e proteinas presentes no meio, também sdo responsaveis pela
degradacéo dos PMS, como € o caso de algumas espécies da familia Saprospiraceae (FU et al.,
2017; SACK; VAN DER WIELEN; VAN DER KOOIJ, 2014). No presente estudo, elas foram
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favorecidas pela granulacdo e no reator com a presenca de cinzas estavam mais presentes
(inéculo:3,8%, R1: 7,3% e no R2: 20,8%).

No nivel de género, a granulagdo alterou o perfil da populagdo bacteriana
envolvida no processo de remocdo de nitrogénio. No lodo de indculo,
CandidatusNitrososphera(63%) era responsavel pela oxidacdo da NH4* a NO2’, e Nitrospira
(4.5%), pela oxidacdo do NO2 a NOs". Entretanto, ap0s a granulagdo, o primeiro grupo néo se
adaptou, e a conversdo da NH4s" a NO2foi realizada pela Prosthecobacter (R1: 34% e R2:
32%) (XU et al., 2018), mesmo com abundancia menor que 1% lodo de indculo, enquanto a
Nitrospira continuou a converter NO2" a NO3z™ (R1: 16% e R2: 11%).

O género Thaueratambém cresceu em abundancia ao final do experimento
(inéculo: 3%, R1: 15%, R2: 8%). Esse género de microrganismos desnitrificantes é
caracterizado por degradar uma ampla variedade de compostos organicos em condi¢Oes
anaerobias, incluindo glicose, acetato, propionato, piruvato, acido oleico, aminoacidos e
etanol. Em condicBes anoxicas, varios substratos sdo consumidos, com excecao da glicose e
acido oleico (THOMSEN; KONG; NIELSEN, 2007).
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Figura 5.4— Distribuicdo da populacdo microbiana do indculo e amostras coletadas do sistema operado na auséncia (R1, controle) e presenca (R2)
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5.4 Conclusao

A granulagéo foi alcangada em RBS com alimentagdo e descarte simultaneos.
Com a adicéo de cinza de carvdo mineral, residuo de uma termelétrica, ndo foram observadas
diferencas significativas em termos de sedimentabilidade, retencdo da biomassa, morfologia,
resisténcia ao cisalhamento e composicao da matriz de SPE. A remocao de DQO foi elevada
(> 90%), enquanto as eficiéncias de nitrogénio (~ 50%) e fésforo (~ 40%) foram baixas,
possivelmente devido a presenca de nitrato durante a fase anaerdbia.

Com a granulacdo, o perfil da populacdo da comunidade microbioldgica foi
modificado, principalmente no nivel de género. De modo geral, as condi¢cBes operacionais
tiveram mais influéncia na granulagcdo do que a adicdo de cinza, possivelmente porque a
suplementacdo foi realizada apenas uma Unica vez. Adicionalmente, a baixa taxa de
sedimentacdo do material adicionado e a fraca interacdo entre a cinza e as SPE no lodo
granular também contribuiram para reduzir a influéncia da suplementacéo.

Os fatores mencionados acima reduziram ou impediram que a cinza atuasse como

nacleo no processo de granulagdo, como fonte de cations e como elemento abrasivo.
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6 CAPITULO IV-EFEITO DA ADICAO DE CALCIO EM SISTEMAS DE LGA
SUBMETIDOS A ELEVADA (RBS CONVENCIONAL) E BAIXA (RBS COM
ALIMENTACAO/DESCARTE SIMULTANEOS) PRESSAO DE SELECAO

6.1 Introducao

O lodo granular aerdbio (LGA) é uma evolugdo do lodo ativado, sendo
desenvolvidos principalmente em reatores em bateladas sequenciais (RBS). Esses reatores
podem funcionar em duas configuracdes: a convencional ou volume variavel, na qual as fases
de alimentacdo, reacdo, sedimentacdo e descarte ocorrem de forma subsequente, e a com
alimentacéo/descarte simultaneos ou volume constante (ROLLEMBERG et al., 2019b).
Enquanto a primeira é amplamente utilizada em pesquisas laboratoriais, a segunda é adotada
em reatores de escala real, notadamente nos sistemas Nereda® DERLON et al., 2016). No
entanto, ainda sdo poucos os trabalhos cientificos que tratam da segunda configuracdo
(BARROS et al., 2020; DERLON et al., 2016; ROLLEMBERG et al., 2019; WANG et al.,
2018).

Na configuracdo convencional, o tempo de sedimentacdo e o volume de troca do
reator, 0s quais podem ser simultaneamente expressos pela velocidade minima de
sedimentacdo (Vms), sd0 as principais pressdes de selecdo hidraulica que podem induzir a
granulaco, sendo que, para Vms menores que 3,8 m-h't, flocos de lodo ativado predominam
no sistema (LIU et al., 2005a). Ja na configuracdo com alimentacdo/descarte simultaneos, a
granulacdo é motivada pela velocidade ascensional do liquido (Va) durante a alimentacéo,
tendo em vista que somente os agregados microbianos com velocidade de sedimentagéo
menores do que essa sdo eliminados dos reatores (DERLON et al., 2016). Va em torno de 1
m-h"? mostraram-se capazes de promover eficazmente a selecdo de biomassa granular
(BARROS et al., 2020a; DERLON et al., 2016).

Além disso, a configuragdo escolhida exerce influéncia sobre as caracteristicas da
biomassa obtida. O LGA cultivado em RBS convencional apresenta granulos maiores e com
melhor sedimentabilidade, apesar de a retencdo de biomassa no reator ser menor quando
comparada aquela desenvolvida em RBS com alimentacdo/descarte simultdneos
(ROLLEMBERG et al., 2019b). Curiosamente, a configuracdo dos reatores também parece
ter efeito sobre a extensdo com que a presenca de ions divalentes é capaz de influenciar as
caracteristicas dos granulos (BARROS et al., 2020).

Trabalhando com a configurag&o convencional e adi¢do de 100 mg Ca?*-L, Jiang
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et al. (2003) obtiveram, comparativamente ao reator controle, granulos com tamanhos médios
consideravelmente maiores (Controle: 2 mm; Calcio: 2,8 mm), maior retencdo de biomassa
(Controle: 2 g SSVLM-L™; Célcio: 7,9 g SSVLM-L1) e maior producio de polissacarideos
(PS) extracelulares (Controle: 41 mg-g SSVLM™; Calcio: 92 mg-g SSVLM™1). Os granulos
enriquecidos com  célcio, também apresentaram resisténcia ao cisalhamento
significativamente maior (aferida pelo método da turbidez).

Por sua vez, utilizando RBS com alimentacdo/descarte simultdneos com a mesma
adicao de célcio, Barros et al. (2020) reportaram que o célcio ndo alterou significativamente a
distribuicdo granulométrica do lodo, a retencio de biomassa (em torno de 8 g SSVLM-L?), a
producdo de polissacarideos (PS) e proteinas (PN) extracelulares (Controle: 93 £ 8 mg PS-g
SSVLM?, 44 + 5 mg PN-g SSVLM; Calcio: 87 + 8 mg PS-g SSVLM™, 50 + 5 mg PN-g
SSVLM™Y) nem resisténcia ao cisalhamento dos granulos (método do coeficiente S). Além
disso, o contetido de célcio dos granulos encontrado por Energy Dispersive X-ray (EDX)
analysis foi baixo (1,1%) quando comparado aquele observado por Ren et al. (2008) (=14%)
em RBS convencional enriquecido com apenas 40 mg Ca?*-L™,

No entanto, no estudo previamente conduzido (BARROS et al., 2020a), trabalhou-
se apenas com RBS com alimentacdo/descarte simultaneos, ndo havendo RBS convencionais
para comparacdo direta. Tendo em vista que, em outros trabalhos reportados na literatura, as
condi¢bes operacionais, tipo de substrato, concentracdo de célcio, indculo etc., eram
diferentes, e uma comparagdo muitas vezes nao era possivel ou poderia incorrer em falsas
interpretacdes, fazia-se necessaria uma conducdo experimental nas mesmas condicdes para
melhor elucidar o efeito de cations divalentes. Assim, o presente capitulo estudou o efeito da
adicdo de célcio em sistemas de LGA submetidos a elevada (RBS convencional) e baixa (RBS
com alimentacao/descarte simultaneos) presséo de selegéo.

6.2 Materiais e métodos

6.2.1 Configuracéo dos sistemas

Quatro reatores em bateladas sequenciais (RBS) com volume Gtil de 7,2 L, 1 m de
altura e 100 mm de didmetro foram operados para cultivo de lodo granular aerébio a partir de
indculo de lodo ativado (3,6 L; 2,1 g SSV-L™Y). Inicialmente, os reatores R1 (controle) e R2
(com 100 mg Ca?*-L1) foram operados como RBS com alimentagdo/descarte simultaneos

com alimentagdo mantida em 1 m-h'* durante 30 min., seguido de fase anaerdbia/andxica sem
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agitacdo (60 min.), aeracdo (250 min.) e sedimentacdo (20 min.). O mesmo tempo de
alimentacdo, fase anaerdbia/anoxica e aeracdo foram imprimidos aos reatores R3 (controle) e
R4 (com 100 mg Ca?*-L!), operados como RBS convencional, retirado da fase de
sedimentagdo 1 min para o descarte de efluente.

Para induzir a granulacdo nos reatores, os tempos de sedimentacdo foram
gradualmente diminuidos, constituindo trés etapas de operagdo: Etapa I, com tempo de
sedimentagéo (Tseq) de 20 min. durante 14 dias, Etapa Il com Tseq de 10 min. durante 25 dias e
Etapa Il Tsed de 5 min. durante 24 dias. Os tempos subtraidos da fase de sedimentacéo foram
adicionados a fase de aeracdo. E importante ressaltar que, apesar de o tempo de sedimentacéo
ndo ser uma importante pressao de selecdo em RBS com alimentacdo/descarte simultaneos, 0s
reatores R1 e R2 também foram expostos as etapas de operagdo citadas com o intuito de
manter as condi¢Oes dos quatro reatores as mais idénticas possiveis.

Os reatores foram alimentados com solucdo sintética de alimenta¢do contendo
carbono solGvel na forma de acetato (~500 mg DQO-L), am6nio como fonte de nitrogénio
(~50 mg N-NH4"-L1), fosfato (~7 mg P-PO,*-L1), bicarbonato de sédio como alcalinizante
(~1 g NaHCOs-L1) para manter o pH do sistema entre 7-8 e solucdo de micronutrientes (~1
mL-L1), cuja composicéo foi adaptada a partir de Santos (2005). Além disso, os reatores R2 e
R4 tiveram alimentacio adicionada de 100 mg Ca?*-L*. As solucBes de alimentacdo foram
mantidas armazenadas a 4 °C para evitar sua degradagdo, enquanto os reatores foram
operados a temperatura ambiente (27-30 °C).

6.2.2 Analises de acompanhamento

De acordo com o Standard Methods for the Examinationof Waterand Wastewater
(APHA, 2012), as seguintes analises foram realizadas trés vezes por semana: demanda
quimica de oxigénio (DQO) (afluente e efluente); concentracdo de aménia (NHz-N), nitrito
(NO2-N), nitrato (NO3-N) e fosfato (PO.*-P) (afluente e efluente) e sdlidos suspensos
volateis (efluente e do licor misto). Com a mesma frequéncia foi aferido o IVL para 30 e 5
min.(SCHWARZENBECK; BORGES; WILDERER, 2005).

As substancias poliméricas extracelulares (SPE) e suas fracdes de proteinas (PN)
e polissacarideos (PS) foram monitoradas uma vez por semana através dos métodos de
extracdo e deteccdo previamente descritos (BARROS et al., 2020a). Com a mesma
frequéncia, as distribuicdes granulométricas das biomassas também foram determinadas por

imagens de microscopia Optica das biomassas cultivadas.
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Ao final da dltima etapa de operacdo, a forma e composicdo dos granulos
formados foram analisados em um Scanning Electron Microscope combined withan energy
dispersive X-ray detector (SEM-EDX) (Inspect S50 - FEI). A preparacdo das amostras foi
feita segundo Motteran et al. (2013).

6.3 Resultados e discussao

6.3.1 Sedimentabilidade e tamanho dos granulos

O VL3 do lodo de inéculo inserido nos sistemas era de 166 mL-g* com uma
concentragdo de 2,1 g SSV-L!. No inicio da operagdo (Etapa 1), os quatro sistemas
apresentaram uma queda da concentracdo de solidos no reator, que deve estar relacionada a

uma adaptacédo do lodo as condi¢des operacionais (Figura 6.1).

Figura 6.1 — Relacdo IVLso/ IVLs e Sélidos Suspensos Volateis (SSV) para os RBS com
alimentagao/descarte simultaneos R1 (controle) e R2 (suplementado com Ca?*) e RBS
convencionais R3 (controle) e R4 (suplementado com Ca?*).
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Para Wang et al. (2018), utilizando RBS com alimentacdo/descarte simultaneos
com velocidade ascensional do liquido na alimentacdo de 0,67 m-h?, a perda de lodo no
momento inicial da operagdo estava relaciona da ao varrimento (washout) do lodo causado
pela desnitrificacdo durante o periodo de alimentagdo. Contudo, na presente pesquisa esse
fator ndo foi evidente. Para as Etapas Il e 11, os s6lidos no R3 e R4 tenderam a se estabilizar,
enquanto no R1 e R2 foi observado um acumulo, chegando ao final do experimento uma
concentragdo proxima a 2,5 g SSV-L™. De fato, a aplicacdo de baixas pressdes de selecdo
tendem a manter maior quantidade de lodo no reator (LIU et al., 2005a; NANCHARAIAH;
REDDY, 2018).

O comportamento da relacdo IVLso/IVLs do RBS com alimentacao/descarte
simultaneos R1 (controle) segue a mesma tendéncia do R2 suplementado com Ca?*,
apresentando ao final da Etapa Il valores proximos a 0,8 (Figura 6.1). Por outro lado, o RBS
convencional R4 também suplementado com Ca?* apresentou um aumento na relagdo de IVL
mais cedo que no R3 (controle). Assim, por volta do 20° dia de operagdo, 0 IVLzo/IVLs dos
reatores R1 e R2 eram de 0,76 e 0,65, respectivamente, alcancando valores superiores a 0,9 na
Etapa Il1, assim indicando melhor sedimentabilidade(BASSIN et al., 2012b; DE KREUK;
KISHIDA; VAN LOOSDRECHT, 2007a; LIU et al., 2005b) em relacao aos reatores R1 e R2.

Quando se analisa apenas o perfil do 1Lz, mostrado na Figura 6.2, observa-se
que o regime operacional dos reatores R3 e R4 favoreceu a uma queda mais acentuada do
IV L3o que nos outros dois sistemas, porém os perfis dois tipos de sistemas foram semelhantes.
Tais observagdes ja foram reportadas por Rollemberg et al. (2019), analisando apenas a
diminuicdo dos tempos de sedimentacdo de 20 para 10 min. em configuracbes de ciclo
similares aos aplicados nesta pesquisa. De acordo com os autores, 0 mecanismo fisico de
selecdo dos granulos na configuracdo de volume variavel estava ligado diretamente a
velocidade minima de sedimentacdo da biomassa durante o tempo de sedimentacdo do ciclo.
Por outro lado, no reator com alimentacdo/descarte simultdneos, o mecanismo fisico de
selecdo da biomassa era a velocidade de sedimentacdo do lodo ser superior a velocidade de
fluxo ascendente durante o enchimento, e ndo ao tempo de sedimentacdo propriamente dito.
No entanto, pelo perfil de IVVLzo entre as Etapas Il e 11, é observado um efeito positivo nos
valores de sedimentabilidade, mostrando que a diminuicdo no tempo de sedimentagcdo do
ciclo pode intensificar a pressao de selecdo para este tipo de configuragéo de RBS.

Aparentemente, os dois perfis de reatores sdo semelhantes, porém existem
algumas peculiaridades que indicam efeitos do calcio nas biomassas formadas. Para o R2, foi

observado uma queda mais recente do IVLso a partir do 30° dia de operagcdo quando



102

comparado ao R1. Porém, para esse mesmo periodo, a relacdo IVLso/IVLs era de 0,6 e, no
controle, de 0,5. Entre os reatores de volume variavel, o IVL3zo do reator suplementado com
Ca?" caiu mais rapidamente que o do reator controle (a partir do 10° dia), e é observado um
aumento mais acentuado de 1VLzo/IVLs no dia 15° quando comparado ao reator controle (R3:
0,5 e R4: 0,7). Com isso, aparentemente observa-se que o calcio apresentou maior impacto na

sedimentacdo do lodo no RBS convencional ou de volume variavel.

Figura 6.2 — Valores de 1VL3zo para os RBS com alimentac&o/descarte simultaneos R1
(controle) e R2 (suplementado com Ca?*) e RBS convencionais R3 (controle) e R4
(suplementado com Ca?*).

Etapa | Etapa Il Etapa Il
250
225 - --B-R,
] e
200 ~ R,
. @ - R,
175
] —O—R,
~ 150"
S ]
- -
£ 125 -
#1100 ~
2 i
75
50
25 +
0

Tempo (Dias)

Outros estudos também observaram melhoras na sedimentabilidade de LGA com
a adicdo de calcio. Jiang et al. (2003) registraram diferencas no volume de lodo de 172 + 10
mL-g* para o lodo controle e de 73 + 7 mL-g* para o lodo com a presenca de calcio em
termos de 1VLgo (reator de volume variavel com alimentagdo de 100 mg Ca?*-L e operado
com tempo de sedimentagdo de 2 min.). Diferencas mais sutis foram observadas por Barros et
al. (2020), utilizando RBS com alimentagdo/descarte simultaneos com tempo de sedimentacéao
de 5 min., em que foram formados granulos com VL3, abaixo de 50 mL-g* e entre 60 e 80
mL-g™ nos reatores suplementado calcio (100 mg Ca?*-L™) e controle, respectivamente.

Em relagdo aos tamanhos dos granulos (Figura 6.3), € possivel perceber que 0s

reatores adicionados com célcio (R2 e R4) formaram, ao longo de todo o experimento,
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granulos maiores em relacdo aos respectivos controles (R1 e R3). Além disso, os RBS
convencionais R3 e R4 também apresentaram granulos maiores quando comparados aos RBS
com alimentacgdo/descarte simultaneos. Com 10 dias de operagédo, 0 R4 j& possuia mais de 30%
de lodo maior que 1 mm, enquanto o R2 possuia apenas 5%. Desse modo, tanto a adi¢do de

calcio, quanto a operacdo na forma convencional, impactaram positivamente no tamanho dos
granulos formados.

Figura 6.3 — Tamanho dos granulos para os RBS com alimentacao/descarte simultaneos R1
(controle) e R2 (suplementado com Ca?*) e RBS convencionais R3 (controle) e R4
(suplementado com Ca?*).
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No entanto, ao final do experimento, os granulos eram majoritariamente maiores
que 1 mm nos quatro reatores. Com isso, as distribuigdes granulométricas relatadas em
reatores com alimentacdo/descarte simultdneos com objetivo de granulacdo se diferem das
encontradas neste estudo. Derlon et al. (2016), operando um RBS com velocidade ascensional
do liquido de 1 m-h?, troca volumétrica de 50%, tempo de sedimentacdo de 3 min. e
alimentado com esgoto real com baixa carga organica, observaram que 60% dos granulos
tinham tamanho entre 0,25 e 0,63 mm, enquanto apenas 15% eram maiores do que 0,63 mm.

Q. Wang et al. (2018) operaram dois RBS com alimentacgdo/descarte simultaneos com 90% de
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troca volumétrica e alimentados com esgoto real (R1) e afluente sintético contendo acetato
(R2). Os referidos autores observaram que os granulos do reator que continha efluente real
apresentaram diametros maiores (R1: 0,2-0,8 mm; R2: 0,2-0,6 mm), possivelmente
relacionado a composicao do substrato como reportado no trabalho de Barros et al. (2020).

A maioria dos trabalhos com suplementacdo de célcio reportam granulos com
tamanhos semelhantes aos encontrados nesta pesquisa (BARROS et al., 2020; JIANG et al.,
2003; REN et al., 2008; WAN et al., 2015). Inclusive, Liu et al. (2010), comparando o efeito
do Ca?* e Mg? (alimentagdo suplementada com 40 mg-L?! cada), observaram que
aproximadamente 60% dos granulos com célcio estavam na faixa de 1,3-2,0 mm, e menos de
16% na faixa de 0,2-1,0 mm, possuindo morfologia compacta e regular. Por outro lado, os
granulos formados na presenca de magnésio eram menores (61% estava entre 0,3-1,3 mm) e

mais soltos.

6.3.2 Desempenho dos sistemas durante o processo de granulacéo

O desempenho operacional dos RBS com alimentacdo/descarte simultaneos R1
(controle) e R2 (suplementado com Ca?*) e RBS convencionais R3 (controle) e R4
(suplementado com Ca?*) é mostrado na Tabela 6.1. Em termos de DQO, os reatores
apresentaram remocdes altas e semelhantes, desenvolvendo eficiéncias médias de remocao
entre 88-94%, ndo apresentando flutuacdes significativas de desempenho entre as etapas de
operacao.

E possivel identificar que havia bactérias nitrificantes no comeco da operacéo dos
sistemas, pois nos primeiros 14 dias a remocdo de NH4* foi superior a 78%, estabelecendo-se
nas Etapas Il e Ill. As eficiéncias de remocdo de nitrogénio cresceram com o tempo, sendo
atingidos valores médios entre 78-84% na Ultima etapa de operagdo. Nos RBS com
alimentacdo/descarte simultaneos, a adicdo de calcio ndo alterou consideravelmente a
remocdo de nitrogénio, apesar de, durante a Etapa Il, ter sido observada uma queda de
desempenho do R2, impulsionada pela diminui¢do da eficiéncia de nitrificacdo. Ja nos RBS
convencionais, a adicao de célcio (R4) esteve associada ao aumento da remocao de nitrogénio.
A comparacdo entre os reatores sem adicdo de célcio (R1 e R3) mostra que, por si soO, 0
regime de operacdo ndo influenciou significativamente na remocéo de nitrogénio.

Em relacdo ao fdsforo, a eficiéncia de remocdo cresceu bastante com o tempo,
ficando em média entre 72-82% na Ultima etapa de operacdo. A adicdo de calcio nédo

promoveu diferengas significativas na remogdo de fosforo, sugerindo que os principais
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mecanismos de desfosfatacdo do efluente encontrados nos reatores suplementados com calcio
sdo predominantemente decorrentes de processos biolégicos e ndo fisico-quimicos de
precipitacdo dos ions fosfato. Por sua vez, o regime de operacdo convencional aumentou, de
forma geral, essas eficiéncias de remocdo de fésforo, sendo observado um crescimento maior,
ficando os reatores R3 e R4 com eficiéncias superiores a 80%, ao passo que os valores de
remocdo nos reatores R1 e R2 se situaram préximas a 73%. Ao final da Etapa Ill, foi
realizado um perfil de remocdo dos poluentes durante um ciclo operacional apresentado na
Figura 6.4.

Como verificado nos valores de desempenho na Tabela 6.1, a nitrificacdo
acontecia eficientemente nos quatro sistemas, que pode ser observado com a queda acentuada
e baixas concentracbes de amodnio com cinco horas de ciclo. Durante o inicio das fases
aerdbias, sdo identificados acumulos de nitrito que tende a cair no final dos ciclos,
diferentemente do nitrato, que apresentam concentracGes maiores no final do ciclo. De acordo
com as concentragbes de NO,-N e NOs-N, é possivel identificar que parte das fracoes
oxidadas tendem a ser reduzidas mesmo na presenca de oxigénio, e isso esta relacionado ao
tamanho dos granulos e a consolidacdo da zona andxica no seu interior.

Quando comparado aos reatores R1 e R2, verificou-se, para os reatores R3 e R4,
0s quais operavam na modalidade convencional, que havia uma maior liberacdo de fosforo
durante o periodo anaerdbio, proporcionando maiores acimulos deste no ambiente aerébio e
menor concentracdo de fosfato no final do ciclo. Tal fato pode estar relacionado a elevada
pressdo de selecdo imposta em RBS convencionais, pois, levando em consideracdo que a
biodesfosfatacdo objetiva reter o fosforo na biomassa (BASSIN et al.,, 2012) e sua

operacionalidade tende a descartar mais lodo, esses sistemas tenderam a remover mais fosforo.



Tabela 6.1 — Desempenho operacional dos RBS com alimentacao/descarte simultaneos R1 (controle) e R2 (suplementado com Ca**) e RBS

convencionais R3 (controle) e R4 (suplementado com Ca?*).

R1 R2 R3 R4
Etapa | n | TN | THIT | T
Afluente (mg-L%) | 582 551 554 | 550 560 564 | 582 551 554 | 550 560 564

G3) (@7 @7 | (65 (1) (89 | (®3) @7) @7 | (65 (1) (59

DGO Efluente (mg-L?) | 57 46 54 | 53 47 49 | 30 47 34 | 63 61 50
B0 © @11 (@25 @® (12 (14 (@16 (9 | (16) (29 (19

Eficiéncia (%) 9 91 90 { 8 91 91 | 94 91 93 | 8 90 91

6.2 @6 O i@ . .6 @i 6 @

NH, - Afluente | 54,6 481 47,0 | 550 43,8 46,3 | 54,6 481 470 | 550 438 46,3
(mg NH#-N-LY) | (23) (30 (43) 1 39 @) 4223 G0 @43) 39 @1 @2

NH4 - Efluente | 94 46 22 | 82 135 27 | 115 89 29 | 31 24 25
(mg NHAN-LY) | (85) (14) (07) | (55) (84) (0.8 | (65) (59 (09) | (04) (04) (0,7)

NO, - Eflente | 38 21 105 30 22 17 | 41 26 11 | 35 25 11
racesde  MINOZ-N-LY) | (L)) (07) (04) | (LD (10) (08) | (14) (08 (O | 1Y) (04 (02
nitr% o NOs-efluente | 69 47 52 | 58 46 49 | 56 46 35 | 56 46 33
g (mg NOs-N-LY) | (1,8) (04) (05 | (1,5) (05) (04) | (27) (08 (05 | (15 (1,00 (02
Eficiéncia de 82 9 92 | 8 69 93 | 78 8 93 | 94 95 04

nitrificacio (%) | (18) (3) @3) | (9 (19 @ @) @19 @ @O O @

Eficiéncia de 62 76 78 | 69 53 79 | 61 67 8 | 77 78 84

remogdo de mw @ 6 W’ ¢ W W G @6 @ @

nitrogénio (%)

Afluente 79 84 91 {81 85 91 |79 84 91 | 81 85 91
(mg PO&-P-LY) | (08) (06) (09 | (090 (05) (05 | (08 (06) (09 | (09 (05 (05)

Eost Efluente 46 25 25 | 44 26 23 | 36 26 17 |35 25 16
OSIOT0 - (mgPO-P-LY) | (1,3) (05 (04) | (12) (04) (06) | (1L1) (02) (03) | (1,0) (03) (0,5)
Eficiéncia (%) 41 69 72 | 45 69 74 | 55 68 8 | 55 73 8

@n @ 6 (12 @® 6 (12 @) ) 12 ) @)




107

Figura 6.4 — Perfil operacional dos RBS com alimentagao/descarte simultaneos R1 (controle) e R2 (suplementado com Ca?*) e RBS
convencionais R3 (controle) e R4 (suplementado com Ca?*).
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6.3.3 Composicao dos granulos

Um dos fatores primordiais para a producdo de granulos é o estimulo a produgédo
de SPE (LIU; SUN, 2011; NANCHARAIAH; KIRAN KUMAR REDDY, 2018; ZHU et al.,
2012). No entanto, o comportamento da producdo de SPE variou consideravelmente entre 0s
reatores (Figura 6.5). Nos RBS convencionais, € percebida uma producdo mais acentuada
durante os dez primeiros dias de operacdo, enquanto, nos RBS com alimentacdo/descarte
simulténeos, ha um pequeno aumento no quarto dia de operacao, e depois a producdo de SPE
cai e se mantém praticamente estavel durante todo o experimento. Esses fatores podem estar
diretamente relacionados as pressdes de selecBes impostas, que refletem no tempo de

granulacdo e no tamanho dos granulos.

Figura 6.5 — Composicdo de SPE durante as etapas de operacdo para os RBS com
alimentacdo/descarte simultaneos (R1 e R2) e RBS convencionais (R3 e R4) e o percentual de

calcio na matriz de SPE.
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A partir da analise de EDX, ainda na Figura 6.4, é observado um comportamento
diferente entre os reatores suplementados com célcio quanto a sua proporgdo no SPE. No
comeco do experimento, as quantidades de calcio no lodo eram similares (0,3% nos dois
sistemas), porém, com 30 dias de operacdo e granulos j& bem formados, o reator R4

apresentou 8% da composicdo de SPE, e 0 R2 apenas 0,6%. Ao final do experimento (55° dia
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de operacdo), o R4 permaneceu com percentual alto (7,3%), e 0 R2 apresentou 1,8% (EDX
apresentado na Figura 6.6). Esses dados mostram que a maior pressdo de selecdo e producao
de SPE tendem a favorecer a presenca de célcio na matriz de SPE. De fato, a literatura reporta
maiores proporcdes de calcio em reatores com maior presséo de selecdo. Por exemplo, Barros
et al. (2020) e Ren et al. (2008) encontraram, respectivamente, um percentual de célcio de 1,1%
(100 mg Ca?"-L1) e 14% (40 mg Ca?-L') na biomassa formada em RBS com
alimentacdo/descarte simultaneos e convencional, respectivamente, ambos suplementados
com célcio.

Quanto a interacdo do calcio com as SPE, a literatura relata que o ion tende a se
ligar preferencialmente a fracdo de polissacarideos da SPE (JIANG et al., 2003; LIU et al.,
2010a; REN et al., 2008). Sajjad e Kim (2015) analisaram a interagdo de Ca** e Mg?" em
reatores suplementados com os cations (25 mg-L™1) com os grupos NH, CN e CO das
proteinas e o grupo OH dos polissacarideos, e observaram que a adicdo de Ca?* teve forte
interacdo com os grupos OH e peguena interacdo com os grupos NH e CN. No entanto, para o
reator suplementados com Mg?*, havia maior interacdo com o grupo CN da ligagdo peptidica
das proteinas. O trabalho também revelou que os grupos CN e NH das proteinas estavam mais
envolvidos do que o grupo CO, sugerindo que o nitrogénio tinha maior relagdo com os cations
divalentes. Entretanto, cabe ressaltar quea ligacdo do calcio as proteinas também pode estar
frequentemente envolvida na adesdo bacteriana a superficie, e subsequente agregacdo célula-
célula e formacéo de colbnias (ROSE, 2000).

Um dos fatores que mais estdo relacionados com a presenca de calcio nos
granulos aerdbio sdo os cristais precipitados que podem favorecer a nucleacgéo, principalmente
na forma de carbonato de célcio (CaCO3) e fosfato de célcio (Caz(POa4)2) (LIU et al., 2010a;
REN et al., 2008; ZHOU; LIU; GAO, 2013). Assim, o ion calcio pode estar ligado ao ion
fosfato sollvel para formar precipitados quimicos na forma de polifosfato, conforme

apresentado nas reacdes quimicas que se seguem:

POs* + Ca?" + H" = CaHPOs (1)
PO + Ca?* 2>Caz(PO4)2 (2)

Porém, na faixa de pH (7-8) aplicada durante a operacdo dos sistemas, o fosfato
esteve presente na forma de H,POs e HPOs? os quais possuem solubilidade alta e
intermediaria, respectivamente. Ja a alcalinidade esteve presente na forma de bicarbonato, o

qual é altamente soltvel, ndo havendo a formacdo de ions carbonato em pH abaixo de 8,3
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(Girard, 2013).

Figura 6.6 — Composicao dos granulos por EDX na quantidade de célcio na matriz de SPE
dos RBS com alimentacédo/descarte simultdneos R1 (a, controle) e R2 (b, suplementado com
Ca?") e RBS convencionais R3 (c, controle) e R4 (d, suplementado com Ca?").
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6.3.4Mecanismo de acao e imobilizacdo do calcio na matriz de SPE da biomassa granular

aerdbica

Como mencionado anteriormente, o principal mecanismo que facilita a agregacéo
microbiana é baseado no efeito do célcio na neutralizagdo das cargas superficiais negativas
dos microrganismos. O célcio ainda é capaz de se ligar a estrutura de SPE, estabelecendo um
complexo estruturalmente mais estavel, alem de formar precipitados que servem como meio
de suporte para o crescimento associado (KONCZAK; KARCZ; MIKSCH, 2014; LI et al.,
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2017; LIN et al., 2010; LIU et al., 2010a; REN et al., 2008; SAJJAD; KIM, 2015; XU; LIU;
TAY, 2006; YE et al., 2016). Além disso, o tipo de configuracdo de SBR influencia o tempo
de granulacdo e as caracteristicas da biomassa cultivada. Como resultado, foram obtidos
diferentes tempos de granulacdo, 35 e 20 dias para os reatores R1 e R3, respectivamente.
Entretanto, com a adi¢do de Ca®*, a sedimentacdo da biomassa formada no R4 aumentou
significativamente quando comparada ao R3. Esse resultado demonstrou o papel
predominante do céation na melhoria das caracteristicas fisicas do LGA ao utilizar uma pressdo
de selecdo mais alta que a do RBS convencional.

A acdo dos ions de calcio teve efeitos diferentes nas duas estratégias de SBR, como
mostrado na Figura 6.7. Inicialmente, o calcio ionizado tendia a neutralizar as cargas dos
flocos e células bacterianas, nas quais uma por¢do permanecia em suspensao, impulsionada
pela alta injecdo de ar no reator. Entretanto, a precipitacdo e a interacdo do calcio com as
proteinas e polissacarideos das SPE formados nos SBR convencionais foram maiores, 0 que
levou a uma maior capacidade de imobilizacdo do calcio nesse tipo de sistema, verificada em

gréanulos maduros.

Figura 6.7 — Esquema da acao do célcio na formacéo de granulos em enchimento/extracédo
simultaneo e SBRs convencionais.
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6.4 Conclusao

Os RBS convencionais R3 e R4 apresentaram desenvolvimento de granulos mais

precoce (20 dias), com relagdo de IVLso/IVLs proxima de 1 e granulos com maior teor de
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proteinas.

Também foi percebido que efeito do calcio na granulacdo foi mais acentuado no
RBS convencional, formando granulos maiores em um menor intervalo de tempo. Verificou-
se também que a quantidade de calcio nos granulos era maior ao final do experimento.

Assim, o regime de operacdo, RBS com alimentacdo/descarte simultaneos com
baixa velocidade de alimentacdo e RBS convencional, influenciou tanto o tempo de
granulacdo como as caracteristicas de sedimentabilidade, tamanho (R4 > R2 > R3 > R1) e

composicao de granulos.
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7 CAPITULO V -PARABENOS EM SISTEMA DE LODO GRANULAR AEROBIO:
IMPACTOS NA GRANULACAO E EFICIENCIAS DE REMOCAO

7.1 Introducgéo

A crescente presenca de micropoluentes no meio ambiente € resultante do intenso
uso de produtos farmacéuticos e de higiene pessoal. Entre esses compostos, citam-se 0S
parabenos, ésteres do 4&cido para-hidroxibenzoico utilizados como conservantes em
cosméticos, farmacos e alguns produtos alimenticios e industriais. O metilparabeno (MeP), o
etilparabeno (EtP), o propilparabeno (PrP) e o butilparabeno (BuP) sdo os parabenos mais
utilizados e, logo, os mais comumente encontrados nos corpos hidricos, sendo, geralmente, o
MeP o de maior concentragio (< 200 ng-L?), seguido pelo PrP (< 50 ng-L?), enquanto os
demais se apresentam em concentracdes de poucos ng-L"Y(BLEDZKA; GROMADZINSKA,;
WASOWICZ, 2014; HAMAN et al., 2015; MA et al., 2018b).

Esses compostos, no entanto, vém sendo associados a problemas de salde humana,
como cancer de mama e alteracBes hormonais, por atuarem como disruptores enddcrinos
(BOBERG et al., 2010; DARBRE et al., 2004; NOWAK et al., 2018). Portanto, é necessario
gue os parabenos sejam removidos das aguas residuarias antes do seu lancamento nos corpos
hidricos.

O sistema de lodo ativado (LA), geralmente, apresenta boa eficiéncias de remocéo
desses micropoluentes (> 80%), atribuidas principalmente a biodegradacdo aerobia, enquanto
a adsorcdo tem um papel secundario (ASHFAQ et al., 2017; LI et al., 2015; LU et al., 2018;
WANG; WANG; SUN, 2017). Porém, € relevante investigar o potencial de remoc¢do de
parabenos de sistemas de tratamento de A&guas residuarias mais compactos com alta
capacidade de remocdo de matéria organica e nutrientes, e que apresentem demandem menos
area e energia, como os sistemas de lodo granular aerobio (LGA).

O LGA é uma variante do processo de LA que surgiu no final da década de 1990,
sendo cultivado principalmente em reatores em batelada sequencial (RBS) (MORGENROTH
et al., 1997). Quando comparado ao LA, o LGA apresenta varias vantagens, como maior
velocidade de sedimentacéo e retencdo de biomassa na forma de granulos compactos e densos
(> 0,2 mm), e remocdo simultanea de carbono, nitrogénio e fésforo devido a presenga das
zonas aeroObia, anoxica e anaerobia nos granulos, o que proporciona maior cooperacao
metabolica entre os microrganismos (AB HALIM et al., 2015; NANCHARAIAH; KIRAN
KUMAR REDDY, 2018; ROLLEMBERG et al., 2018; WINKLER et al., 2018).
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Embora as granulos aerdbios ja tenham sido avaliados quanto a remocao de
compostos aromaticos, como fenol, o-cresol e p-nitrofenol(RAMOS; SUAREZ-OJEDA;
CARRERA, 2015), e, at¢é mesmo, de alguns farmacos (ibuprofeno, prednisona,
sulfametoxazol, entre outros) (AMORIM et al., 2016, 2018; ZHAO et al., 2015b), ainda nédo
ha estudos de remocéo de parabenos em sistemas de LGA. Segundo a literatura, os farmacos e
produtos de higiene pessoal afetam negativamente a qualidade dos granulos, podendo
comprometer sua estabilidade e atividade (ZHAO et al., 2015b). Assim, é importante avaliar o
desempenho geral de sistemas de LGA durante o tratamento de aguas residudrias contendo
parabenos.

Com base no exposto, os objetivos do presente trabalho foram (1) avaliar o
impacto dos parabenos MeP, EtP, PrP e BuP no processo de granulacdo, na estabilidade dos
granulos e na remoc¢do de matéria organica, N e P de um sistema de LGA tratando &gua
residudria sintética, e (2) identificar os principais mecanismos de remocdo desses

micropoluentes nesse sistema.

7.2 Metodologia

7.2.1 Configuracdo experimental

O experimento foi realizado em dois RBS convencionais (didmetro: 100 mm,
altura: 1 m e volume (til: 7,2 L), inoculados com lodo aerébio (2,8 g SSV-L™t) de um sistema
de lodo ativado do tipo carrossel da estacdo de tratamento de residuaria doméstica de uma
fabrica téxtil localizada no municipio de Fortaleza, Ceard, Brasil.

Ambos os reatores (R1 e R2) foram alimentados com a mesma éagua residuéria
sintética, contendo &cido acético (500 mg DQO-L™), cloreto de aménio (75 mg NH4*-N-L™),
fosfato de potassio (10 mg PO+*-P-L1), cloreto de célcio dihidratado (10 mg Ca?* L), sulfato
de magnésio heptahidratado (5 mg Mg?*-L™), micronutrientes (1 mL-L™?), cuja solucéo foi
preparada de acordo com Rollemberg et al. (2019), e bicarbonato de sédio (1 g-Lt), usado
como tampao para manter o pH préximo a 7,0. Porém, enquanto o R1 foi mantido como
controle, o R2 foi suplementado com os parabenos MeP, EtP, PrP e BuP (200 pg-L? cada)
(Sigma Aldrich, EUA) desde o inicio do experimento. O afluente de cada reator era preparado
a cada dois dias e durante esse periodo era armazenado em um refrigerador, a temperatura de
4 °C, com o objetivo de impedir a proliferacdo de microrganismos no tanque de alimentacgéo e,

consequentemente, a sua degradagéo prematura.
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Os reatores foram operados, a temperatura ambiente (27 °C), com ciclos de 6 h,
tempo de detencdo hidraulica (TDH) de 12 h e troca volumétrica de 50% ao longo de trés
etapas (Tabela 7.1). O tempo de sedimentacdo foi diminuido gradualmente de 20 (etapa I)
para 10 (etapa Il1) e, em seguida, para 5 min. (etapa Ill) para atuar como pressao de selecéo
sobre os microrganismos filamentosos e promover a granulacdo do lodo. Para manter o tempo
de ciclo constante (6 h) ao longo do experimento, o tempo subtraido da fase de sedimentacao
foi adicionado a fase de reacdo aerdbia. Durante essa fase, a aeracdo foi realizada por meio de
compressores (Aco-002, Sunsun, China), produzindo uma velocidade ascensional de bolhas

de aproximadamente 1,5 cm-s™.

Tabela 7.1 — Detalhamento dos ciclos de operacdo (6 h) dos reatores R1 e R2 durante as

etapas I, 1l e I11.

Etapa [ 1 11
Duracéo da etapa (dias) 46 57 105
Fases do ciclo (min.)

Alimentacéo 30 30 30
Reacdo anaer6bia 60 60 60
Reacdo aerobia 248 258 263
Sedimentacéo 20 10 5
Descarte 1 1 1
Descanso 1 1 1

7.2.2 Perfil de remocéo de parabenos,matéria organica, N e P ao longo do ciclo

Ao final da etapa Il (apds maturacdo dos granulos), o perfil de remocgdo de
parabenos, matéria organica (DQQO), N (aménio, nitrito, nitrato) e P (fosfato) ao longo do
ciclo do R2 foi avaliado em duplicata (dois ciclos). Durante cada ciclo, o oxigénio dissolvido
(OD) foi medido continuamente (YSI 5000, YSI Incorporated, EUA).

Posteriormente, avaliou-se o MeP como possivel intermediario da
biotransformacdo dos demais parabenos. Para isso, 0 R2 foi, inicialmente, alimentado com
agua residuaria sintética livre de parabenos, por 15 dias (aproximadamente 60 ciclos), para a
completa eliminacdo desses compostos do licor misto (verificado pela sua auséncia no
efluente). Em seguida, o reator foi suplementado apenas com EtP, PrP e BuP por 7 dias (28
ciclos), sendo, finalmente, realizada mais uma analise de ciclo em relagdo apenas aos

parabenos.

7.2.3 Monitoramento do sistema
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7.2.3.1 Analises fisico-quimicas

DQO, amonio, sélidos suspensos totais e sdlidos suspensos volateis foram
determinados de acordo com o Standard Methods for the Examination of Waterand
Wastewater(APHA, 2012).

Nitrito, nitrato e fosfato foram determinados por um cromatografo de ions
Dionex™ ICS-1100 equipado com uma pré-coluna Dionex™ IonPac™ AG23 (2x50 mm),
uma coluna Dionex™ [onPac™ AS23 (2x250 mm) e uma supressora Dionex™ AERS™ 500
(2 mm) (ThermoScientific, EUA). Eram injetados 5 puL da amostra filtrada (0,45 pum), os
quais eram eluidos por uma solucdo aquosa contendo 4,5 mM de carbonato de sodio e 0,8
mM de bicarbonato de sddio em um fluxo constante de 0,25 mL-min™. A temperatura do
forno era 30 °C, a corrente aplicada, 7 mA, e o tempo de corrida, 30 min.

Os parabenos foram determinados tanto no liquido quanto no lodo por um
cromatografo liquido de alta eficiéncia (HPLC, high-performance liquid chromatograph) LC-
20A Prominence equipado com uma coluna Shim-pack CLC-ODS(M)® C18 (4,6%x150 mm, 5
um) e um detector UV-Vis SPD-20A (Shimadzu Corporation, Japéo).

Para a determinacdo de parabenos no liquido, 500 mL de amostra previamente
filtradas (0,45 um) eram percoladas através de cartuchos Oasis HLB (3 cc, 60 mg, 30 um)
(Waters Corporation, EUA) para a extracdo em fase sélida dos parabenos, os quais eram
posteriormente eluidos por 4 mL de metanol grau HPLC/UV (99,8%, Neon, Brasil). Em
seguida, 10 pL dessa solugdo metanolica eram injetados e eluidos por uma fase movel
composta por dgua ultrapura e acetonitrila grau HPLC/UV (99,9%, Sigma-Aldrich, Alemanha)
em um fluxo constante de 1,2 mL-min’, utilizando o seguinte gradiente: aumento de 10 a 60%
de acetonitrila em 8 min, seguido de reducdo a 10% em 4 min. A temperatura do forno foi
mantida a 35 °C durante toda a corrida.

Para a determinacdo de parabenos no lodo, foi utilizada metodologia adaptada de
Lopez-Serna et al. (2018) conforme descrito a seguir. 100 mL de amostra de lodo fresco eram
liofilizados (Liofilizador L101, Liobras, Brasil), e, em seguida, o lodo seco era pesado em um
frasco de vidro de 20 mL, ao qual foram adicionados 5 mL de acetona (99%, Sigma-Aldrich,
Alemanha). Apds completa agitacdo em vortex, a mistura permanecia em repouso durante 12
h para permitir a evaporacdo do solvente. Em seguida, 12 mL de agua MilliQ® a pH 9 eram
adicionados ao frasco, o qual era novamente agitado em vortex para obter uma suspensao
homogénea. O frasco, entdo, era submetido a extracdo assistida por ultrassom (EAU) por 30

min a 60 Hz e temperatura ambiente (Cristofoli Biosseguranca, Brasil). Posteriormente, a
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suspensdo era centrifugada por 5 min a 3600 rpm (Excelsa Il 206 BL, Fanem, Brasil), e 0
sobrenadante era transferido para um baldo volumétrico de 25 mL. O processo de extracao
por &gua MilliQ® era repetido mais uma vez com o pellet, sendo o sobrenadante adicionado
aquele j& presente no baldo volumeétrico, cujo volume era completado com &gua MilliQ®.
Finalmente, os parabenos eram extraidos da solucdo resultante e determinados conforme

descrito anteriormente para amostras liquidas.

7.2.3.2 Anélises morfoldgicas e microbioldgicas do lodo

A formacdo e o desenvolvimento dos granulos foram avaliados por peneiramento
e gravimetria a cada 15 dias de operagdo, aproximadamente, e a estrutura dos granulos
maduros foi analisada por microscopia eletronica de varredura (MEV) (Inspect S50, FEI
Company, EUA).

A sedimentabilidade do lodo foi avaliada pelo indice volumétrico de lodo (IVL)
dindmico — uma versdao modificada do IVL proposto por Schwarzenbeck, Erley e Wilderer
(2004) que permite determinar o IVL em vérios tempos. Neste trabalho, o IVL foi
determinado para os tempos de sedimentacdo de 5 e 30 min. (IVLs e IV Lz, respectivamente).
A velocidade de sedimentacdo do lodo foi determinada, em triplicata, de acordo com Wang et
al. (2018), utilizando uma coluna de acrilico com altura de trabalho de 0,4 m e didmetro de 75
mm, preenchida com efluente sintético.

As Substancias Poliméricas Extracelulares (SPE) da biomassa granular foram
expressadas em termos de proteinas (PN) e polissacarideos (PS), cujos teores foram medidos
pelo método de Lowry modificado e fenol-4cido sulfdrico (LONG et al., 2014),
respectivamente.

Os microrganismos presentes nos granulos maduros foram identificados conforme
descrito por Rollemberg et al. (2019). A extracdo de DNA foi feita em triplicata para cada
amostra de lodo.

7.2.4 Metabolismo dos principais grupos funcionais

7.2.4.1 Atividade heterotréfica aerdbia e nitrificante

A taxa de consumo de oxigénio (TCO) foi o parametro utilizado para obter as

caracteristicas da biomassa dos principais grupos funcionais que utilizam o oxigénio como
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aceptor final de elétrons, por vias heterotréficas e nitrificantes. Assim, os valores de TCO
permitem conhecer e monitorar a atividade metabdlica dos microrganismos presentes no lodo
em tempo real através do respirograma (Figura 7.1). As taxas foram obtidas através do
respirdmetro Beluga e do software Resp43 com concentracdo de OD minima e méxima
fixadas em 1,0 e 3,0 mg-L%, respectivamente, para garantir condi¢des metabodlicas ideais para
os diferentes grupos estudados.

Para a execucdo desses testes, além do respirdmetro acima citado, foram
utilizados: um beéquer de 2 litros para comportar o licor misto de lodo, um agitador mecénico
para manter a biomassa em constante suspensdo durante os testes, um aerador com pedra
porosa, um eletrodo de oxigénio (Modelo YSI 5718), um notebook com o software Resp43
instalado para gerar o respirograma e os substratos acetato de sodio (120 mg DQO-L?),
cloreto de aménio (10 mg N-NH4"-L™Y) e nitrito de sodio (8 mg N-NOz-LY), separadamente,

para se avaliarem os diferentes grupos microbianos presentes na biomassa.

Figura 7.1 — Exemplo de um respirograma com detalhamento das etapas.
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A partir dos dados gerados pelo software (TCO x tempo), foram calculadas as
areas de cada ponto de TCO exdgena (TCOexo) N0 tempo e a concentracdo de lodo ativo (Xa),
de acordo com Barros (2013) e Silva Filho et al. (2015). A biocinética dos microrganismos
aerobios, como a constante especifica maxima de crescimento (Um), foi estimada de acordo
com Rollemberg et al. (2019), Zafiriadis et al. (2017) e Chandran e Smets (2000). Neste
estudo, para 0s microrganismos heterotroficos, foram assumidos 0s seguintes

parametros/premissas: fracdo catabolica de 55% e producdo celular (Ya) de 0,3 g SSV-g
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DQOrem™. Para as BOA e as BON, foram adotados Y, iguais a 0,10 g SSV-g N-NH" e 0,04
g SSV-g N-NO_%, respectivamente.

O procedimento realizado durante os testes foi:

1)

2)

3)

4)

5)

6)

Coletava-se 1 litro de licor misto de lodo ao fim da fase de aeracdo do ciclo
para os testes com acetato de sodio. Para os testes com cloreto de aménio e
nitrito de sodio, eram coletados 2 litros de licor misto de lodo, a fim de
concentrar e conseguir uma maior representacdo das bactérias nitrificantes;
Ligavam-se os equipamentos (notebook e respirdmetro), e, entdo, calibrava-se
0 eletrodo de oxigénio;

Colocava-se 0 béquer com a amostra no agitador mecanico, e, entao, o aerador
e o eletrodo de oxigénio eram colocados dentro do béquer em contato com a
amostra;

Ap0s iss0, 0 teste era iniciado, e 0 software monitorava a aeracdo. Sob agitacédo
constante, o substrato remanescente na amostra era consumido para que se
pudesse ter uma TCO constante e minima, chamada de TCOend, que
corresponde a respiracdo enddgena;

Apos detectar a TCOeng, adicionava-se o0 substrato para serem determinadas as
constantes cinéticas;

Os dados de TCO eram gerados pelo software e salvos automaticamente pelo

programa.

A partir dos resultados obtidos, as constantes especificas maximas de crescimento

(um) para os organismos heterotroficos e nitrificantes, foram calculadas.

7.2.4.2 Testes de desnitrificacdo

Os testes foram feitos em condicOes de endogenia e com a presenca de substrato

externo. Para cada teste, foi coletado uma amostra de 1 litro de licor misto de lodo ao final da

fase de aeragdo. Em um bequer de 2 litros, era colocada a amostra, e a respiragdo endogena

era identificada com auxilio do respirdmetro. Para a primeira condicdo, apés a identificacao

da condicdo enddgena da amostra, era adicionado nitrato (100 mg-L™?) ou nitrito (100 mg-L™%).

Para a segunda condicédo, além das fracfes de nitrogénio, uma matéria organica rapidamente

biodegradavel era adicionada como substrato (400 mg DQO-L™ de acetato de sodio).

As taxas de desnitrificacdo foram determinadas pela diminuicdo das
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concentracdes de nitrito ou nitrato, e matéria organica, ao longo do tempo do teste. Esses
dados foram obtidos através de analises fisico-quimicas de DQO, nitrito, nitrato e SSV
(APHA, 2012).

A partir dos resultados das analises fisico-quimicas, as taxas de liberacdo média
de nitrito e nitrato foram calculadas, assim como o consumo total de nitrito e nitrato, todos em
mg-g SSV1-h?,

7.2.4.3 Atividade biodesfosfatadora

Os testes de biodesfosfatacdo foram baseados em anélises de DQO, nitrito, nitrato,
fosfato e SSV (APHA, 2012). Coletava-se 1 litro de lodo dos reatores, e esperava-se que se
atingisse a TCO enddgena, com o auxilio do respirdmetro. Entdo, eram adicionados
aproximadamente 400 mg DQO-L™ na forma de acetato, deixando o lodo sob leve agitacgéo.
Posteriormente, eram coletadas aliquotas de 50 mL em intervalos de trinta minutos durante
duas horas. Entdo, a amostra de lodo era submetida a trés situacoes diferentes:

1) Injecéo de O através do aerador conectado ao respirdmetro, o qual era ligado e
desligado quando atingia valores de OD minimo e maximo de 1 e 3 mg-L?,
respectivamente, com o objetivo de analisar a atividade cinética dos OAF;

2) Adicdo de nitrito (30 mg N-NO2-L™Y), a fim de serem obtidas as constantes
cinéticas dos ODAF que utilizam nitrito como aceptor final de elétrons no
processo de biodesfosfatacdo, além de realizarem desnitrificacéo;

3) Adicdo de nitrato (30 mg N-NOs*-L™), a fim de serem obtidas as constantes
cinéticas dos ODAF que utilizam nitrato como aceptor final de elétrons no

processo de biodesfosfatacdo, além de realizarem desnitrificacéo.

Em cada uma dessas trés situacdes, determinavam-se as concentracbes de
ortofosfato, DQO, nitrito e nitrato, possibilitando, a partir desses valores, o célculo das
constantes cinéticas de cada grupo de microrganismos relacionados a remocéo de fésforo.

Ressalta-se que 0s testes se iniciavam em ambiente anaerdbio com grande oferta
de substrato, e, ap6s a adicdo de cada oxidante, aguardava-se até haver um ambiente
anaerdobio novamente, em que o fésforo armazenado anteriormente tivesse liberado mais uma
vez.

A partir dos resultados das anélises fisico-quimicas, foram calculadas as taxas de

liberacdo e absorcdo médias de fosfato, em mg-g SSV1-h?,
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7.3 Resultados e discussao

7.3.1 Formagdo, estabilidade e caracteristicas do LGA

O lodo de indculo possuia IVLs e 1VLso iguais a 189 e 93 mL-g, respectivamente,
e, logo, razdo 1VL3zo/IVLs de 0,5. Ao longo da etapa I, observou-se a formagéo dos granulos
acompanhada do decaimento dos valores de 1VLso e IVLs e do aumento do IVLso/IVLs nos
dois reatores (Figura 7.2). O valor de SSV, que, no inicio, era de 2,8 g-L, também diminuiu
nessa fase, apresentando valores médios de 1,8 g'L?, no R1, e 1,6 g'L%, no R2. Com a
diminuicdo do tempo de sedimentacdo (etapas Il e Ill), a razdo 1VL3o/IVLs de ambos o0s
reatores aumentou consideravelmente até proximo de 1.

Porém, com relacéo a biomassa nas etapas Il e 11l, enquanto, no R1, o valor médio
de SSV aumentou para aproximadamente 2,2 g-L!, no R2, permaneceu préximo a 1,5 g-L*
(Figura 7.2). Essa diminuicéo inicial de SSV ap0s a inoculagdo acontece porque, em sistemas
de LGA, a maioria dos sélidos filamentosos presentes no lodo de inéculo séo lavados pelas
pressdes de selecdo impostas (curto tempo de sedimentacdo, volume de troca do reator de 50%
e velocidade de descarte). Nas etapas seguintes, a tendéncia é o sistema se adaptar, e a
biomassa crescer, como observado no R1 (ROLLEMBERG et al., 2019; WANG; DU; CHEN,
2004). Porém, provavelmente, no R2, o crescimento da biomassa foi controlado pela presenca
dos parabenos, ja que eles possuem acdo antimicrobiana (DORON et al., 2001; HAMAN et
al., 2015).

Quanto ao tamanho dos granulos, os dois reatores apresentaram elevadas
proporcdes de granulos com diametro superiores a 1 mm (> 70%) ainda na etapa |. Apos a
maturacdo do LGA (final da etapa Ill), os granulos maiores que 1 mm eram cerca de 97,4%
do lodo, no R1, e 92,7%, no R2. Em relacdo a velocidade de sedimentacdo, os granulos
cultivados no R1 apresentaram velocidade média de 21,3 m-h%, e os cultivados no R2, de 22,2
m-ht. Logo, os parabenos ndo interferiram no processo de sedimentacdo, o que também foi
confirmado pelos valores de IVLszo dos dois reatores (< 40 mL-g™?).

A idade de lodo também foi monitorada durante todo o periodo de operacao,
mantendo-se entre 6 e 11 dias, no R1, e entre 5 e 9 dias, no R2. Esses valores favoreceram a
estabilidade dos granulos, pois, conforme Zhu et al. (2013), os quais avaliaram a descarga
seletiva de lodo em RBS de LGA com volume de troca de 75%, longas idades de lodo (> 11

dias) levam a deterioracéo dos granulos aerébios.
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Figura 7.2 — Caracterizacdo do LGA dos reatores R; e R ao longo do experimento.
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As SPE sdo biopolimeros, compostas de proteinas (PN), polissacarideos (PS) e
outras substancias, que atuam na formacao e na estabilidade dos granulos (ROLLEMBERG et
al., 2018), sendo um paradmetro fundamental para entender a estrutura dos granulos formados,
principalmente na presenga de micropoluentes emergentes. No momento da partida dos
reatores, as quantidades eram de 61 mg PS-g SSV! e 59 mg PN-g SSV1. Com 28 dias de
operacdo, observou-se um aumento expressivo no teor de SPE, e, conforme o LGA foi sendo
formado, a quantidade de PN se manteve superior a de PS nos dois reatores, chegando a ser 9
vezes maior, no R1, e 7 vezes maior, no R2, na etapa Ill (Figura 7.2). A partir desses valores,
entende-se, que as bactérias produtoras de SPE foram beneficiadas pela estratégia de
granulacdo utilizada no sistema. Porém, no R2, a producdo de SPE foi menor devido
provavelmente a presenca dos parabenos.

De fato, os granulos do R1 possuiam estrutura mais densa e compacta, enquanto
0s do R2 apresentaram uma estrutura fragil e sem uniformidade (Figura7.3). Possivelmente, a
acdo microbicida dos parabenos (DARWISH; BLOOMFIELD, 1995; DORON et al., 2001)
pode ter influenciado na producdo de SPE e, logo, na formacdo dos granulos, justificando a
menor concentracdo de SSV do R2.

Figura 7.3 — Micrografia eletronica por varredura dos granulos dos reatores R1 e R2 (etapa

Ao contrario do observado no presente trabalho, Zhao et al. (2015) reportaram
aumento de SPE em um sistema de LGA tratando 4gua residudria sintética (1000 mg DQO-L™,
90-110 mg NHs*-N-L! e 4-7 mg POs*-P-LY) em ciclos de 3 h apds a adi¢do de cinco
farmacos (ibuprofeno, naproxeno, prednisolona, norfloxacino e sulfametoxazol, em uma
concentragdo de 50 pg-L™? cada). Segundo os autores, esse aumento foi o mecanismo de

defesa dos microrganismos contra a toxicidade dos micropoluentes adicionados.
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7.3.2 Remocao de matéria organica, N e P

Os resultados de remocgdo de matéria orgénica, nitrogénio e fdsforo sdo
apresentados na Tabela 7.2. Durante todo o periodo de operagdo, a eficiéncia de remocdo de
DQO foi superior a 90% nos dois reatores, indicando que o lodo apresentava grande atividade
bioldgica, mesmo com a presenca de parabenos.

Para o nitrogénio, a eficiéncia de remoc&o cresceu da etapa | para as duas ultimas,
mantendo-se maior que 74% na etapa de maturacgéo e estabilizagéo (etapa I11). A nitrificacdo
foi bastante satisfatoria em ambos 0s reatores, apresentando-se superior a 92% desde o inicio
da operacdo, sugerindo que o lodo era rico em bactérias oxidantes de aménia (BOA) e
bactérias oxidantes de nitrito (BON).

No entanto, entre a etapa | e as subsequentes, foi observado um aumento no
processo de desnitrificacdo, possivelmente relacionado ao crescimento dos granulos, que
favoreceu o estabelecimento da zona andxica/anaerdbia neles e, consequentemente, o
mecanismo de nitrificacdo e desnitrificacdo simultaneas. Ja para a remocao de fosforo, o
processo de granulacdo com a distribuicdo de fases no ciclo operacional, com fase anaerébia
de 1,5 h, favoreceu o metabolismo dos microrganismos, havendo um aumento na eficiéncia de
remocdo da etapa | para a etapa 1l (de 55 para 73%, no R1, e de 51 para 69%, no R2), cuja
concentracéo efluente de fosforo manteve-se em torno de 2 mg-L, para os dois reatores.

Embora ndo tenham sido encontrados trabalhos que relatem o efeito de parabenos
sobre a atividade dos microrganismos responsaveis pela remoc¢do de matéria organica, N e P,
ha alguns estudos com outros tipos de micropoluentes (Amorim et al., 2016;Moreira et al,
2015).

Por exemplo, Amorim et al. (2016) avaliaram o desempenho de um RBS de LGA
(ciclos de 6 h, taxa de troca volumétrica de 40% e TDH de 9,7 h) na presenca de uma mistura
de oito farmacos quirais (alprenolol, bisoprolol, metoprolol, propranolol, venlafaxina,
salbutamol, fluoxetina e norfluoxetina, testados em uma concentragdo de 1,3 pg-L* cada). Os
resultados mostraram que, apos a alimentagdo anaerdbia, tanto a absorcdo de DQO quanto a
liberacdo de P diminuiram, provavelmente decorrente da atividade dos OAF ter sido afetada.
Os autores também relataram que a nitrificacdo foi afetada pela presenca dos micropoluentes.

Moreira et al. (2015), ao avaliarem a influéncia de elevada concentracdo de
fluoxetina (1,2 mg-L'Y) em um RBS de LGA operado em ciclos de 12 h, observaram que,
enquanto a remogédo de DQO néo foi afetada, a remocédo de fosfato e amonio foi seriamente

prejudicada.
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Tabela 7.2 — Eficiéncia de remocéo de matéria orgénica, N e P dos reatores R1 e R2.
Reator R1 R2
Etapa | T I | I 1
Afluente (mg-L?) 578 + 97 602 + 65 571 + 70 611 + 60 561 + 23 590 + 56
DQO Efluente (mg-L%) 53+ 20 28 + 10 42 +17 36 + 16 20+8 45+ 20
Eficiéncia (%) 91+9 95+ 3 92+3 93+3 98+1 92+3
NH4* afluente
(mg NHe*N-L) 649+109  549+51  501+55 604+121 575+10,6 52231
NH4* efluente
(g NHeN-LY) 51422 1,9+05 35+15 22+17 2,4+0,6 36+15
NO; efluente
Fracses de  (mg NOsN-LY 10,345 29+15 22+07 9,9+57 2,1+09 2,8+09
nitrogénio NOs™ efluente
(g NOs-N-L) 6,0+2,6 71+16 6,5+14 6,8 2,0 6,7+23 7,0£0,9
oy R GenIICARO 5464 93%11  929%31  964%77  956%14  920%30
Eficienciaderemocdode  go3,90 77,9426  750+30  694+70 79,1463 740445
nitrogénio total (%)
Afluente
(g PO-P-L) 75+0,9 77407 74+07 7,1+09 77407 71+11
Fésforo Efluente 33+07 21+04 1,904 35+11 23+05 21+04

(mg POs>-P-L™)
Eficiéncia (%)

55,0+ 10,0 71,9+53 73,1+538 51,3+ 14,2 69,5+9,0 69,2+8,1
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7.3.3 Remocao de parabenos

J& na etapa |, o sistema alcangou altas eficiéncias médias de remocéo para todos
0s compostos (> 90%), sendo o menor valor obtido para o0 MeP (Tabela 7.3). Porém, na etapa
I, com excecdo do BuP, essas eficiéncias foram afetadas negativamente, principalmente as de
MeP e de EtP (Tabela 7.3), cujos valores minimos foram proximos a 50 e 65%,
respectivamente (Figura 7.4). Provavelmente, a diminuicdo do tempo de sedimentacdo de 20
para 10 min. foi responsavel pela instabilidade inicial observada (Figura 7.4).

Tabela 7.3 — Valores médios das concentractes afluentes e efluentes e das eficiéncias de
remocao de parabenos do reator R2.

Etapa | 1 11
Afluente (ug-L?) 205+9 219+ 17 210+ 24
MeP Efluente (ug-L?) 177 14+7 31+11
Eficiéncia (%) 91,6 +3,3 84,5+ 158 85,1+5,6
Afluente (ug-L?) 245 £ 16 247 £ 28 223 +24
EtP Efluente (ug-L?) 15+ 14 18+9 7+4
Eficiéncia (%) 94,0£5,6 87,6 £9,7 93,7+6,2
Afluente (ug-L?) 235+ 7 256 + 10 212 +25
PrP Efluente (ug-L?) 7+4 14+9 11+6
Eficiéncia (%) 97,1+1,7 91,6 +8,1 91879
Afluente (ug-L?) 214+ 12 212+ 8 213 £ 38
BuP Efluente (ug-L?) 10+4 117 7+5
Eficiéncia (%) 95,1+54 95,1+3,5 93,1+£8,3

Apdbs o reator atingir a estabilizacdo na etapa I, o tempo de sedimentacdo foi
diminuido para 5 min. (etapa Il11). Novamente, com exce¢do do EtP, observou-se oscilacao
inicial na eficiéncia de remocdo de parabenos, principalmente na de MeP (Figura 7.4).
Enquanto as eficiéncias de remoc¢do de PrP e de BuP estabilizaram um pouco ap6s o dia 125
de operacdo (Figura 24), garantindo valores medios maiores do que 90% (Tabela 7.3), a
eficiéncia de remocao de MeP continuou bastante instavel até aproximadamente o dia 155 de
operacdo, a partir do qual mostrou uma tendéncia crescente, alcangando valores proximos a
90% apenas no fim do experimento (Figura 7.4). Consequentemente, a eficiéncia média de
remocdo de MeP permaneceu semelhante a da etapa anterior (85%) e a menor dos quatro

compostos testados (Tabela 7.3).
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Figura 7.4 — Concentracdes afluentes e efluentes e eficiéncias de remocéo de parabenos do reator R2.
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As eficiéncias obtidas no presente trabalho estdo dentro da mesma faixa de
eficiéncias globais de remogdo de parabenos (< 5 pg-L™?) de ETEs do tipo lodo ativado (60-
100% dependendo do composto) (GONZALEZ-MARINO et al., 2011; KARTHIKRAI et al.,
2017; Ll et al., 2015; WANG; KANNAN, 2016). Contudo, normalmente, ndo é especificado
que unidade de tratamento (primario, secundario ou terciario) é a principal responsavel por
essa remocao.

Em sistemas de lodo ativado, a remocao de parabenos pode ser resultante da agao
conjunta dos processos de biodegradacdo e adsor¢do (LU et al., 2018). Sun et al. (2014)
observaram elevadas eficiéncias de remocdo de MeP (140-270 ng-L™?) e PrP (125-390 ng-L™?)
no tratamentoprimario de uma ETE (70% e 50% para o MeP e o PrP,
respectivamente)seguidapor valo de oxidacdoedesinfecdo UV. Logo, esses autores sugeriram a
adsorcdo como um processo significativo de remocédo de parabenos. Por outro lado, Lu et al.
(2018), em ensaios em batelada com lodo ativado (5,5 g SS L) sob condi¢Ges aerobias, ndo
observaram remogao significativa de MeP, EtP, PrP e BuP (1 mg-L* cada) por adsorcdo (1-
15%).

Com relacdo a preferéncia de remocdo dos compostos, embora ndo haja uma
tendéncia clara de que parabenos sdo mais facilmente removidos nas ETES supracitadas,
Gonzalez-Marifio et al. (2011) e Lu et al. (2018) observaram que, sob condi¢cfes aerdbias, 0s
parabenos de cadeia alquilica mais longa sdo degradados mais rapidamente. Por outro lado, €
valido mencionar que Wu et al. (2017) observaram esse mesmo comportamento apenas sob
condicdes anaerdbias, ndo havendo diferenca significativa na cinética de degradacdo aerdbia
dos parabenos testados. Logo, de maneira geral, entre os parabenos estudado o MeP parece

ser 0 composto menos removido do sistema (Tabela 13).

7.3.4 Perfil de remocao de parabenos, matéria organica, N e P ao longo do ciclo

A fim de avaliar, mais detalhadamente, a remocdo dos parabenos no sistema de
LGA e identificar uma possivel correlagdo com a acéo de determinados grupos microbianos
funcionais responsaveis pela remogdo de matéria organica, N e P, foram realizados ensaios
para determinacdo do perfil de remocéo desses elementos e dos parabenos ao longo do ciclo
(Figura 7.5).

Na fase anaerobia, todos os parabenos foram removidos concomitantemente com
0 consumo de matéria organica por organismos heterotréficos ordinarios (OHO),

principalmente, assim como por acumuladores de fosforo (OAF) e de glicogénio (OAG)
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(Figura 7.5). Portanto, aparentemente, a presenca de um cosubstrato facilmente biodegradavel

(acetato) ndo dificultou a remocéo de parabenos.

Figura 7.5 — Remocéo de parabenos (a), matéria organica, N e P (b) ao longo de um ciclo do
R2 no final da etapa IlI.
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Por estarem em concentracdes muito baixas, é bastante improvavel que esses
compostos sejam utilizados como fonte principal de carbono e energia por algum grupo de
microrganismos. Logo, a hipdtese mais provavel é que micropoluentes sejam degradados por
vias cometabdlicas pela acdo de enzimas néo especificas (FISCHER; MAJEWSKY, 2014). De
fato, Fan e Wang (2017) observaram efeito cometabdlico na remocdo de elevadas
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concentracdes de MeP, EtP e PrP (50 mg-L™') quando foram adicionados a esgoto sintético
contendo 50 mg DQO-L™* em um filtro horizontal aberto. Porém, é importante mencionar que,
mesmo quando esses parabenos eram dissolvidos somente em agua, ou seja, na auséncia de
um cosubstrato organico, eles eram efetivamente removidos, embora com eficiéncias menores,
pois estavam em quantidades suficientes para serem utilizados como fonte de carbono e
energia pela microbiota do sistema de tratamento (FAN; WANG, 2017).

As remocOes de parabenos, na fase anaerébia, foram bastante expressivas,
particularmente a do MeP (~70%) (Figura 7.5). Entretanto, isso ndo era esperado,
principalmente considerando o curto tempo dessa fase (1,5 h), pois a degradacéo de parabenos,
normalmente, é bastante lenta sob condi¢cdes anaerdbias e andxicas (WU et al., 2017). Logo,
muito provavelmente, a adsorcdo teve um papel importante na remocao desses compostos.
Em contraste, Ashfaq et al. (2017) registraram eficiéncias de remocdo de MeP (166 ng-L?) e
PrP (170 ng-L?) acima de 70% no tanque anaerdbio de um sistema de tratamento A2/O (TDH
ndo especificado), em que a remocao por adsorcao foi minima. Todavia, 0 LGA possui teor de
SPE bem maior do que o LA, e estas estdo diretamente relacionadas a remogao de compostos
recalcitrantes em sistemas granulares aerébios (ROLLEMBERG et al., 2018). Portanto, a
hipdtese de adsorcdo ndo pode ser desprezada.

Apdbs 1,5 h de aeracdo (3 h de ciclo), com o aumento do OD e o inicio da
nitrificacdo, houve reducgédo da concentragdo de EtP, PrP e BuP juntamente com a de DQO e
amonio, estabilizando-se quando o cosubstrato (acetato) foi quase totalmente consumido e o
nitrogénio amoniacal atingiu concentracdes abaixo de 3 mg-L* as 4,5 h do tempo do ciclo
(Figura 7.5). Esses resultados reforcam a hipOtese de cometabolismo como principal
mecanismo de remoc¢do de micropoluentes, especialmente pela atividade das BOA, ja que sua
enzima nao especifica aménia mono-oxigenase é capaz de degradar uma série de compostos
como diclofenaco, sulfametoxazol, neproxeno, tetraciclina, entre outros(NSENGA
KUMWIMBA; MENG, 2019). Com relacdo ao metabolismo de acumulacdo de fésforo,
aparentemente, aconteceu independentemente da remogéo de parabenos (Figura 7.5).

Inesperadamente, o MeP apresentou concentragcdo praticamente constante durante
toda a fase aerdbia (Figura 7.5a), contrariando os resultados reportados por Wu et al. (2017),
em que os parabenos sdo rapidamente degradados sob condicOes aerdbias (tempo de meia-
vida < 20 min). Uma hipétese que poderia justificar a aparente persisténcia de MeP no meio
seria a conversdo dos outros parabenos no referido composto durante o processo de
degradacéo. Entretanto, segundo Wang et al. (2018a), tal conversdo sO acontece na presenca

de metanol por meio da reagdo de transesterificacdo (Figura 7.6). Na auséncia de &lcoois, a
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degradacdo dos parabenos ocorre por meio de hidrolise da ligacdo éster, sendo gerados um
alcool e o &cido p-hidroxibenzoico(WANG et al., 2018b), o qual pode ser posteriormente
biotransformado em fenol (VALKOVA et al., 2001) ou &cido benzoico (WU et al., 2017)
(Figura 7.6). Portanto, no presente trabalho, em que o cossubstrato utilizado era o acetato, €

bastante improvavel a formacéo de MeP por transesterificacéo.

Figura 7.6— Rotas de degradacdo dos parabenos sob condic¢des aerdbias.
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Fonte: Adaptado de Valkova et al., (2001), Wang et al. (2018a) e Wu et al. (2017).

Para verificar a hipdtese de conversdo dos parabenos maiores em MeP,
inicialmente, o R2 foi alimentado com agua residuaria sintética livre de parabenos até que ndo
fossem mais detectados no efluente (~15 dias). Entdo, passou a ser suplementado apenas com
EtP, PrP e BuP, e, ap6s 7 dias de operacao, fez-se uma nova andlise de ciclo (Figura 7.7).

Durante a fase anaer6bia, os trés compostos comecaram a ser removidos
(principalmente o EtP) (Figura 7.7), porém ndo com a mesma intensidade observada no teste
anterior, com 0s quatro parabenos (Figura 7.4). Interessantemente, o MeP foi detectado em
concentragdo aproximada de 25 pg-L™t logo no final da fase anaerobia (Figura 7.7). Isso
reforca a hipétese de que ha biotransformacdo dos parabenos testados em MeP sob essas
condicOes e que a remocgao ndo é resultado exclusivo de adsorcao, embora ela ainda possa ter
um papel relevante, j& que a concentracdo de MeP esperada, levando em consideracdo a
reacdo supracitada, era de aproximadamente 40 pg-L. Todavia, também é provavel que uma
fracio do MeP nio recuperado (~15 pg-L™?) tenha sido biotransformada.
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Na fase aerobia, o EtP, o PrP e o BuUP foram degradados mais expressivamente
(Figura 7.7) como observado anteriormente (Figura 7.5). Quando o OD atingiu uma
concentragcdo maior que 4 mgL! (25 h de ciclo), a concentracio de MeP foi
aproximadamente 125 pg-L* (Figura 26), um pouco menor do que a esperada (~150 pg-LY),
reforcando a hipdtese proposta e indicando que a reacdo pode ocorrer independentemente das
condicdes redox. A partir de entdo, todos os compostos foram removidos, e, ao final dessa
fase, as concentracdes de EtP, PrP e BuP foram menores do que 15 pg-L?, enquanto a do MeP
foi proxima a 25 pg-L* (Figura 7.6), semelhantes as encontradas nos ciclos anteriores (Figura
7.5).

Figura 7.7 — Remoc&o de parabenos ao longo de um ciclo do R2 quando alimentado sem MeP.
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E importante enfatizar que, apesar de o MeP ter sido apontado como um provavel
intermediario da degradacdo anaerdbia e aerobia dos parabenos de cadeia alquilica mais longa,
investigacOes mais aprofundadas sobre as rotas de degradacdo de parabenos devem ser
conduzidas, incluindo o monitoramento de outros intermediarios citados na literatura, como o

acido p-hidroxibenzoico, o fenol e o acido benzoico, para confirmar a hipétese levantada.

7.3.5 Balanco de massa de parabenos

Como mencionado anteriormente, outro provavel mecanismo de remocdo de
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parabenos, além da biodegradacdo, € a adsor¢do no lodo, uma vez que é caracteristico do
LGA adsorver micropoluentes nas SPE (NANCHARAIAH; KIRAN KUMAR REDDY, 2018).
Quando o R2 foi alimentado com &gua residudria sintética contendo os quatro parabenos,
apenas 0 MeP foi detectado no lodo (~300 pg-gt). Logo, para esse composto, a adsorcéo foi o
principal mecanismo de remocdo (~57%). Por outro lado, a remocéo dos parabenos de cadeia
alquilica maior ocorreu predominantemente por biotransformacéo (94-97%), ja que nao foram
detectados no lodo (Figura 7.8). Considerando a hip6tese de que o MeP é um dos
intermediarios da rota de degradacdo deles, foi estimado o balango de massas dos poluentes
no reator, em termos de MeP. Constatou-se que a fracdo de poluente que sofreu
biotransformacdo no reator foi de 76,7%, enquanto 6,5% foram eliminados no efluente
liquido, e 16,8%, no lodo de descarte.

Ashfag et al. (2017), ao avaliarem um sistema A2/O durante o tratamento de 4gua
residuaria contendo 166 ng-L* de MeP e 170 ng-L* de PrP, verificaram que 88,6% da carga
diaria de MeP e 93,5% da de PrP foram removidos por biotransformacéo, enquanto a adsorcao
no lodo de descarte foi responsavel por apenas 1,4% e 0,3% da remocdo de MeP e PrP,
respectivamente. Li et al. (2015), também em um sistema A2/O, observaram que 0s parabenos
de cadeia alquilica mais longa (EtP, PrP e BuP em concentracOes de 140, 438 e 28 ng-L?)
foram quase totalmente removidos (>99%), sendo majoritariamente removidos por
biotransformacao (95-99%). Por outro lado, assim como no presente trabalho, o MeP (567
ng-L1) teve uma parcela significativa removida por adsorcdo (no lodo priméario e de descarte)
(~22%), mas a biotransformacdo ainda foi o principal mecanismo de remoc¢do do sistema,

diferentemente dos resultados supracitados (Figura 7.8).

Figura 7.8 —Balanco de massa de parabenos no R2.
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7.3.6 Metabolismo bacteriano

A bioatividade do R1 e R2 foi quantificada com base na taxa de consumo de
oxigénio (TCO) através da analise respirométrica. No inicio, asTCOeng das biomassas eram de
14,8 e 17,5 mg Oz-L*h, que correspondiam a um X, de 1,1 e 0,8 mg Xa-L™ para R1 e R2,
respectivamente. Durante os testes de oxidacdo aerdbia para matéria orgénica (120 mg
DQO L1), a razdo TCOexo/Xa méxima foi de 93,4 e 90,2 mg Ozg Xa1-h? para R1 e R2,
respectivamente, indicando que ndo houve evidéncia de inibicdo desse grupo por parte dos
parabenos nas concentracdes testadas como foi observado no item 7.3.2, em que as eficiéncias
de remocdo de DQO dos reatores foram superiores a 90%.

Os valores das constantes pm encontrados neste estudo, no R1 e no R2, foram 1,24
e 1,26 d%, respectivamente. Tais resultados permitem inferir que a presenca dos parabenos néo
interferiu no metabolismo desses microrganismos, 0 que era esperado, ja que os parabenos
ndo apresentaram resisténcia de degradacdo e estavam em ordem de pg-L?. Esses valores
foram semelhantes aos reportados pela literatura. Liu et al. (2016) obtiveram valores entre 0,5
e 1,5 d?, e Rollemberg et al. (2019) obtiveram 0,9 d*.

Com relacdo aos organismos nitrificantes, os valores médios das constantes
cinéticas encontram-se na Tabela 7.4. Pode-se perceber que a constante pm foi cinco vezes
maior no R1, para as BOA, em comparagdo ao R2, indicando que os parabenos prejudicaram
bastante a atividade desse grupo, enquanto, para as BON, percebe-se que esses compostos
podem n&o ter sido prejudiciais, pois os valores de um foram iguais. Zhou et al. (2019)
operaram um RBS de LA com ciclos de 12 h, TDH de 24 h e troca volumétrica de 40% na
presenca de ibuprofeno e constataram que esse micropoluente foi prejudicial para as BOA e as
BON, inibindo o crescimento delas. Logo, no presente estudo, é possivel que o mesmo tenha

acontecido com as BOA na presenca dos parabenos.

Tabela 7.4— Valores das constantes cinéticas das bacterias nitrificantes para os reatores R1
(controle) e R2 (parabenos).

Reator Grupo de bactéria pm (dY)
R1 BOA 0,5
BON 0,1
BOA 0,1
R2 BON 0,1

Essa diferenca de crescimento entre BOA e BON, no R1, permite inferir que ha
uma tendéncia de acimulo de nitrito (XAVIER, 2017), ja que teoricamente ha uma alta taxa
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de converséo de amonia a nitrito, e baixa taxa de converséo deste a nitrato. Ja no R2, mesmo
com Um iguais, pela Figura 7.5, percebe-se que durante 4,5 h do ciclo o nitrito aparece em
concentracdo levemente maior, que marca o inicio da atividade das BON. Entretanto, nos dois
reatores, mesmo com essa limitacdo de BON, os valores da eficiéncia de nitrificacdo
mantiveram-se altos (superior a 92%) durante toda a operacdo, provavelmente porque o
periodo aerdbio do ciclo é suficientemente grande para promover toda a conversdo de NO,™ a
NOz". Comparando-se as constantes um encontradas no R1 com as de Rollemberg et al. (2019),
os resultados foram parecidos, 0,3 d e 0,2 d* para BOA e BON, respectivamente.

Para os organismos desnitrificantes, a Tabela 7.5 demonstra os valores das taxas
de consumo médias de nitrogénio (mg N-g SSV-1-h™!) da desnitrificacdo enddgena e exdgena,

tanto via nitrito quanto via nitrato.

Tabela 7.5— Taxas de consumo médias (mg N-g SSV-1-h™!) no processo de desnitrificagio para
os reatores R1 (controle) e R2 (parabenos).

Condicéo
Reator Aceptor Endo6gena Exd6gena
R, NO> 7,1 37,5
NOs 3,9 50,2
R, NO2 12,1 70,9
NOz 7,4 106,9

Observa-se que todas as taxas de consumo médias sob a condi¢do exdgena, ou
seja, utilizando a matéria organica extracelular (acetato) como doador de elétrons, foram
consideravelmente maiores que a enddgena, conforme esperado. No geral, os valores da taxa
de consumo para a desnitrificacdo enddgena foram menores que os obtidos por Rollemberg et
al. (2019) quando estes utilizaram LGA, porém maiores quando utilizaram lodo ativado (LA),
principalmente via nitrito, possivelmente por causa da maior quantidade de SPE presente no
LGA, a qual passa a ser utilizada como fonte de carbono, na auséncia de acetato (HE et al.,
2018).

Outro fato observado é que, comparando-se uma mesma situacdo em reatores
diferentes, as taxas de consumo médias foram maiores em todo o periodo no R2, levantando
uma hipotese de que, por possuirem menos SPE e apresentarem 0S microrganismos mais
expostos, conforme mostra a Figura 7.3,0s granulos desse reator possibilitaram uma melhor
penetracdo do substrato, fazendo com que os organismos desnitrificantes o consumissem mais
rapidamente que os do R1, o0s quais apresentaram granulos mais compactos, e
consequentemente, uma difusdo mais dificultada. Também é importante reforcar que grénulos

grandes (mais de 70% dos granulos eram maiores que 1mm) possuem zonas anoxicas maiores
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que favorecem os organismos desnitrificantes. No entanto, tal aumento na rapidez das reacdes
aparentemente ndo interferiu no resultado final, visto que as eficiéncias de remocdo de
nitrogénio foram semelhantes nos dois reatores.

Comparando-se os resultados obtidos nesta pesquisa com o0s de Rollemberg et al.
(2019), na desnitrificacdo exdgena, eles encontraram valores de 36,5 mg N-NOz-g SSV*-h?te
57 mg N-NO3~g SSV*-h! para o LGA, apresentando uma grande semelhanga com os obtidos
no R1. Ja na desnitrificagdo enddgena, comparando-se esse mesmo reator (R1), o valor médio
foi similar para a via do nitrito (8,0 mg N-NO,-g SSV1-h) e bastante acima para a via do
nitrato (12,5 mg N-NOs~g SSV-1-h?).

E, por fim, para os testes metabolicos de fdsforo, analisaram-se as taxas de
liberagéo e absorcédo de fosfato pelos OAF e pelos ODAF. No R1, as taxas de liberagdo foram
de aproximadamente 3 mg P-POs*-g SSV1-h, enquanto, no R2, elas foram proximas de 1,5
mg P-PO.-g SSV1-hl Isso indica que os parabenos interferiram na agdo dos
microrganismos responsaveis pela liberacdo de fosforo. No entanto, os dois reatores
apresentaram valores menores que os obtidos por Rollemberg et al. (2019), que foi de
aproximadamente 6,2 mg P-POs%-g SSV1-h,

Quanto a absorcéo de fésforo, os dados estdo apresentados na Tabela 7.6. Pode-se
perceber que, no R1, a absor¢do dos OAF é bem maior que a dos ODAF, isso pode indicar
que existe maior quantidade do primeiro grupo no sistema em comparagdo com o segundo.
Porém, no R2, ndo houve grande diferenca entre os valores de absorcédo dos OAF e dos ODAF.
Comparando-se 0s dois reatores, a menor absorcdo dos OAF apresentada pelo R2 pode
significar que a presenca dos parabenos interferiram negativamente na atividade desse grupo
funcional de organismos. Para os ODAF, as absor¢des nos dois reatores foram similares,

indicando que a presenca dos parabenos provavelmente ndo interferiu na atividade desse

grupo.

Tabela 7.6— Valores de absorcio de fosfato (mg P-PO4>-g SSV1-ht) dos OAF e ODAF para
0s reatores R1 (controle) e R2 (parabenos).
Grupo de microrganismos

Reator OAF ODAF (viaNOs)  ODAF (via NOy)
R: 45 2,4 2.1
R» 2,3 18 2,0

As Figuras7.9, 7.10 e 7.11trazem os perfis de concentragido de DQO, P-PO,*,

NOze NO3zao longo dos ensaios.
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Figura 7.9 — Perfil de liberacdo e assimilacdo de P pelos OAF para os reatores R1 (esquerda) e
R2 (direita).
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Figura 7.10 — Perfil de liberacéo e assimilacdo de P pelos ODAF — via nitrato para os reatores
R1 (esquerda) e R2 (direita).
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Figura 7.11 — Perfil de liberacéo e assimilacdo de P pelos ODAF — via nitrito para os reatores
R1 (esquerda) e R2 (direita).
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7.3.7 Caracterizacdo microbiologica

A anélise microbioldgica foi realizada no lodo de indculo e nos lodos do R1 e do
R2 no dia 180 de operagdo. O lodo de indculo apresentou 28 familias diferentes de
microrganismos, sendo as de maiores abundancias: Burkholderiaceae (20,7%), Moraxellaceae
(14,8%), Xanthomonadaceae (13,5%), Streptococcaceae (9%), Enterobacteriaceae (7,9%) e
Mycobacteriaceae (6,2%). Com o0 processo de granulagcdo, o lodo do Ri apresentou 32
familias, sendo as mais abundantes: Rhodospirillaceae (39,3%), Pirellulaceae (17,4%),
Rhodobacteraceae (9,8%) e Moraxellaceae (4%). Em contraste, no lodo do Rz, foram
identificadas 29 familias, sendo as de maior proporcdo: Rhizobialesincertaesedis (25,8%),
Rhodocyclaceae (14,7%), Pirellulaceae (11,5%), Microbacteriaceae (10,6%) e Moraxellaceae
(6,1%). Portanto, a presenca de parabenos parece ter influenciado a dindmica populacional
durante o processo de granulacdo, refletindo, consequentemente, nas caracteristicas fisico-
quimicas do granulo (secdo 7.3.1).

A Figura 7.12 apresenta a diversidade de microrganismos por género, presentes no
lodo de indculo e nos reatores. Observou-se que, nas trés amostras, a predominancia foi de
bactérias heterotroficas. No R1, os géneros dominantes sdo Defluviicoccus (39,3%), que sao
organismos desnitrificantes acumuladores de glicogénio (ODAG), e Amaricoccus (6,7%), que
sdo OAG(FALVO et al., 2001; WONG; LIU, 2007). Ja no R2, predominaram 0s géneros
Phreatobacter (25,8%), que sio OHO(TOTH et al., 2014), e Zoogloea (14,1%), que sdo
desnitrificantes. Segundo Rollemberg et al. (2018), os OHO n&do tém um papel direto na
granulacdo. Assim, o fato de estarem em abundancia no R2 pode estar relacionado com a
estrutura fragil dos granulos. Ainda que o género Zoogloea seja reportado como produtora de
SPE (TANSEL, 2018), ele estava em menor quantidade.

As nitrificantes sdo caracterizadas pela presenca das BOA do género
Nitrosomonas (1,5% no R1 e 0,5% no R2) e das BON do género Candidatus Nitrotoga (0,7%
no R1e 0,1% R2) (LUCKER et al., 2015; WAGNER et al., 2000). Apesar de 0 R2 apresentar
menor quantidade de nitrificantes, a remocdo de nitrogénio néo foi prejudicada (Tabela 7.2).
No entanto, a diferenca de abundancia pode estar relacionada & acdo dos parabenos na zona
externa dos granulos. Em contraste, Zhou et al. (2019) operaram um RBS de LA com ciclos
de 12 h, TDH de 24 h e troca volumétrica de 40% na presenca de ibuprofeno e constataram
que esse micropoluente, apesar de ndo ter acdo antimicrobiana predominante, interferiu

negativamente na nitrificacdo, pois inibiu o crescimento das BOA e das BON.
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Figura 7.12 — Diversidade dos microrganismos por género do indculo e dos reatores R1 e R2
(abundancia >1%).
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Com relacdo a remocdo de fdsforo, citam-se, principalmente, os OAF do género
Acinetobacter(MINO; VAN LOOSDRECHT; HEIJNEN, 1998), com abundancia de 4%, no
R1, e 6,1%, no R2. Como essas proporc¢des sdo bem préximas, podem justificar a similaridade
entre o desempenho dos dois reatores (Tabela 7.2).

Outro aspecto relevante é a produgdo de SPE. No R1, foram identificados os
géneros produtores de SPE Thauera (3,3%) e Thermomonas (1,3%), engquanto, no R2,
Zoogloea (14,1%) e Thermomonas (4,2%). Ainda, esses grupos também estdo relacionados
com o processo de desnitrificacdo (LARSEN et al., 2008; TANSEL, 2018; TIAN et al., 2019).
Embora 0 R2 tenha apresentado abundéncia de produtores de SPE maior do que o R1, o teor
de SPE foi quase 30% menor, sobretudo devido ao menor teor de PN (Figura 7.2). Mesmo
assim, os resultados evidenciam que a presenca dos parabenos pode ter gerado pressdo
seletiva que favoreceu a sobrevivéncia de microrganismos produtoras de SPE, cuja producéo
é utilizada como mecanismo de defesa contra agentes toxicos (ROLLEMBERG et al., 2018;
TIAN et al., 2019; ZHAO et al., 2015b).

Complementarmente, foi comparado entre os granulos formados os géneros mais
comuns e 0s mais abundantes no reator exposto aos parabenos levando em consideracdo o
nivel de deteccdo >1% e o minimo de prevaléncia de 66% (correspondente a presenca minima
semelhante entre os dois lodos). Os resultados mostraram que 0s géneros Acinetobacter e

Pirellula foram os mais comuns, e os que mais se desenvolveram no R2 foram Phreatobacter,
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Zoogloea, Galbitalea e Thermomonas.

N&o foram encontrados estudos que relacionam a degradacdo de parabenos a
grupos especificos de bactérias. Porém, alguns géneros identificados no R2 estéo relacionados
a degradacdo de compostos com estruturas semelhantes. Tian et al. (2019) afirmam que as
SPE produzidas pelo género Zoogloea podem ser responsaveis por remover hidrocarbonetos
aromaticos policiclicos por adsorcdo, podendo ser posteriormente degradados. Li et al. (2019)
apontam que bactérias dos géneros Acinetobacter e Pseudomonas estdo relacionadas a
degradacéo de fenol, assim como Thermomonas(BAEK et al., 2003).

Finalmente, como os principais grupos de microrganismos presente no reator com
presenca de parabenos sdo heterotroficos aerdbios e desnitrificantes, ha indicios de que a
degradacédo dos poluentes pode estar relacionada ao metabolismo dos mesmos, refor¢ando a
hip6tese de que a degradacdo é, provavelmente, resultado de cometabolismo.

7.4 Conclusao

Foi possivel desenvolver granulos aerébios, na presenca de parabenos, com boa
sedimentabilidade, porém com estrutura fragil e desuniforme devido a menor producdo de
SPE, o que também afetou a concentracdo de sélidos do sistema. Em relacdo a remocao de
matéria organica, N e P, ndo foi evidenciado efeito negativo significativo dos parabenos nas
concentragdes testadas.

Elevadas eficiéncias de remocdo de parabenos foram alcancadas (> 85%), tendo
sido verificado acumulo do MeP, possivelmente por ser um produto da conversdao dos demais
parabenos. Embora os parabenos tenham sido parcialmente removidos na fase anaerdbia, a
fase aerobia foi a principal responsavel pela remocao desses compostos, muito provavelmente
por cometabolismo. Enquanto a adsor¢do ndo contribuiu evidentemente para a remocdo de
EtP, PrP e BuP, foi o principal mecanismo de remocdo de MeP (~57%), o qual foi sugerido
como provavel intermediario da degradacéo dos demais parabenos.

Os testes metabolicos mostraram que os parabenos nas concentragdes testadas,
ndo alteraram a atividade dos organismos heterotroficos. Quanto aos organismos nitrificantes
(BOA e BON), esses compostos afetaram negativamente apenas o crescimento das BOA,
porém isso ndo comprometeu a eficiéncia de nitrificagdo do sistema.

Finalmente, em relacdo a remoc¢do de N e P, enquanto a taxa de desnitrificag&o,
via nitrito ou nitrato, foi maior no R2, a taxa de absorcdo de P, notadamente dos OAF, foi maior
no Ri. Mesmo assim, ndo houve diferenga significativa entre as remocdes de N e P dos dois

reatores.



141

8 CAPITULO VI-REMOCAO DE TRIMETOPRIMA E SULFAMETOXAZOL EM
SISTEMAS DE GRANULACAO AEROBIA

8.1 Introducgéo

Os antibidticos trimetoprima (TMP) e sulfametoxazol (SMX) pertencem a classe
de micropoluentes emergentes (ME), séo geralmente utilizados em conjunto na medicina
humana e veterinaria, e estdo normalmente presentes em &guas residuarias e mesmo em aguas
superficiais. Por exemplo, em rios, a TMP geralmente é encontrada em concentracfes na
ordem de dezenas a centenas de ng-L*, enquanto o SMX é detectado em concentracdes
abaixo de 100 ng-L{(CARVALHO; SANTOS, 2016)

A referida presenca merece atencdo, visto que existem evidéncias de que esses
farmacos podem gerar impactos sobre o meio ambiente. Em relacdo a TMP, ha registros de
seu efeito negativo sobre células de mexilhGes (BINELLI et al., 2009; MATOZZO et al.,
2015), mamiferos e peixes (PAPIS; DAVIES; JHA, 2011). Por sua vez, 0 SMX ¢é capaz de
afetar o crescimento populacional de algas e crustaceos (ISIDORI et al., 2005), além de haver
relatos de seu impacto transgeracional sobre nematoides (YU et al., 2017).

Entre as diversas tecnologias de tratamento de esgotos utilizadas para remocéo de
TMP e SMX, o tratamento anaerdbio parece ser mais eficiente, apresentando remocGes
superiores a 90% (ALVARINO et al., 2014; CARBALLA et al., 2007). Por outro lado,
sistemas de lodo flocular aerdbio (LFA) registraram eficiéncias menores, porém com faixas de
variacdo mais amplas. As remocdes estdo entre 0 e 83%, para a TMP, e entre 40 e 75%, para 0
SMX (ALVARINO et al., 2014; JEWELL et al., 2016b; KANG et al., 2018a). A excecdo
normalmente se da no caso de LFA rico em populacdo de BOA (bactérias oxidadoras de
amonia), para o qual se obteve remocdo de SMX superior a 95% (KASSOTAKI et al., 2016).

Ja no caso de sistemas de lodo granular aerébio (LGA), s6 ha estudos de longo
prazo para 0 SMX, e sua faixa de remocao fica entre 60 e 91% (LIU et al., 2019b; ZHAO et
al., 2015a). Comparativamente, apesar de esses valores apresentarem uma faixa de variacao
mais ampla do que aquela reportada para sistemas anaerdbios, eles sdo melhores do que a
maioria dos valores obtidos com biomassa flocular, o que aponta o LGA como uma tecnologia
promissora para tratamento de ME.

Associado a isso, 0 uso de mediadores redox em tecnologias biologicas de
tratamento de esgoto também se torna uma possibilidade para potencializar o seu desempenho

quanto a remogdo de ME. Essas substdncias s8o amplamente utilizadas devido a sua
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capacidade de acelerar a transferéncia de elétrons ou se comportarem como aceptores finais
de elétrons( SANTOS; CERVANTES; VAN LIER, 2007; MARTINEZ; ZHU; LOGAN, 2017;
VAN DER ZEE; CERVANTES, 2009). Nesse sentido, varios compostos vém sendo estudados,
como riboflavina, antraquinona-2-sulfonato (AQS) e, especialmente, antraquinona-2,6-
dissulfonato (AQDS), como auxiliador na degradacéo de muitos compostos poluidores, como
corantes (SILVA et al., 2012), cromo (IV) (MENG et al., 2018), pentaclorofenol(CHEN et al.,
2016), pesticidas (LI1U; XU; FAN, 2015), solventes e detergentes industriais (AULENTA et al.,
2010), entre outros. Com relacdo aos antibidticos, Zhou et al. (2018) reportam que a
degradacdo de sulfametoxazol (SMX) por ShewanellaoneidensisMR-1, sob condicdes
redutoras de Fe (111), péde ser melhorada na presenca de AQDS e riboflavina.

Entretanto, percebe-se algumas inconsisténcias e escassez de trabalhos que
avaliem a remocao de TMP e SMX em sistemas de granulagdo aerdbia, sobretudo quando
associados, investigando em detalhes o processo de formacdo dos granulos, a ecologia
microbiana e as eficiéncias de remoc¢do de poluentes. Desse modo, o0 presente trabalho teve
por objetivo avaliar o efeito dos antibidticos TMP e SMX (200 pg-L™* cada) na formacéo e
manutencdo do lodo aerdbio, na producdo de SPE, na eficiéncia de remogdo e na capacidade
de remover adicionalmente carbono, nitrogénio e fdésforo. Também foi investigada a
influéncia dos farmacos sobre a atividade metabdlica dos principais grupos funcionais e as
comunidades microbianas que se mostraram preferencialmente envolvidas na degradacéo
dessas substancias. Além disso, foi avaliado o impacto do AQDS como auxiliador na

biotransformacao dos poluentes em sistemas de LGA.

8.2 Materiais e métodos

8.2.1 Configuracdo dos sistemas e condi¢cdes operacionais

Dois RBS convencionais (didmetro: 100 mm, altura: 1 m, volume atil: 7,2L), R1 e
R2, foram operados com tempos de sedimentacdo diminuidos progressivamente para
obtencdo de biomassa granular (Tabela 8.1). Foi adotada troca volumétrica de 50% e
velocidade ascensional de ar de 2 cm-s™. Os reatores foram envoltos com papel aluminio para
evitar fotodegradacdo dos micropoluentes.

A solucéo de alimentacdo era composta por: carbono soltvel na forma de acetato
(~500 mg DQO-L), amdnio (=50 mg NHs*-N-L™Y), fosfato (~7 mg PO.*-P-L1), magnésio
(~75 mg MgSO4-7H20-L™Y), célcio (~7,5 mg CaClz-2H20-L™Y), bicarbonato de s6dio como
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alcalinizante (~1 g CaCOs-L™?) e solucéo de micronutrientes (~1 mL-L?), cuja composicao foi
adaptada a partir de Santos et al. (2005). A solucdo de alimentacdo do reator R2 continha
ainda os compostos TMP e SMX (~200 pg-L* cada), obtidos da Sigma-Aldrich (Milwaukee,
WI, USA) e preparados usando acetato como solvente. O reator R1 foi mantido como
controle, no qual ndo houve exposicao aos supracitados farmacos. As solugdes de alimentacao
foram mantidas a 4°C, sendo o recipiente de alimentacdo do reator R2 também envolto com

papel aluminio para evitar fotodegradacdo dos micropoluentes.

Tabela 8.1- Etapas da operacéo dos reatores de LGA e divisdo entre as diferentes fases do

ciclo do RBS.
Etapa | Etapa Il Etapas Il e IV
Alimentacéo (min.) 30 30 30
Periodo Anaerobio/Andxico (min.) 60 60 60
Aeracao (min.) 250 260 265
Sedimentacdo (min.) 18 8 3
Descarte (min.) 1 1 1
Descanso (min.) 1 1 1
Tempo total de ciclo (h) 6
Duracao (dias) 47 57 113

Na Etapa IV, o reator R2 foi também suplementado com antraquinona-2,6-
dissulfonato de s6dio (AQDS) (Sigma-Aldrich, EUA), um composto modelo mediador redox
a uma concentragdo de 25uM, a fim de avaliar o seu impacto na eficiéncia de remogéo de
TMP e SMX.

8.2.2 Monitoramento do sistema

Foram monitorados os valores de DQO (demanda quimica de oxigénio); de
nitrogénio na forma de amoénio (NH4*-N), nitrito (NO2™-N) e nitrato (NOs-N); de fésforo na
forma de fosfato (PO4™-P) e de todas as frages de sélidos, de acordo com Standard Methods
for the Examination of Waterand Wastewater (APHA, 2012). Essas anélises foram realizadas
paras as correntes afluente e efluente, 3 vezes por semana. A aferi¢cdo do indice volumétrico
de lodo (IVL) dindmico para os tempo de 5 e 30 min.(SCHWARZENBECK; BORGES;
WILDERER, 2005) também foi realizada na mesma frequéncia.

A determinacdo da distribuicdo granulometrica da biomassa foi realizada pela
passagem do licor misto por peneiras de aberturas 0,2 e 1 mm, sendo registrados 0s pesos
secos da amostra total e das aliquotas que passavam em cada uma das peneiras. Essa

verificacdo tambem foi realizada a cada quinze dias.
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Quinzenalmente, as SPE foram quantificadas. Para extrai-las, 5 mL de licor misto
eram adicionados de 5 mL de solu¢cdo 1 M de NaOH, aquecidos em banho-maria a 80 °C
durante 30 min, mantidos em banho ultrassonico de 55 kHz por 5 min., filtrados (membrana
de porosidade 0,45 pum) e diluidos (fator de diluicdo 2) (TAY; LIU; LIU, 2001c). Para
quantificacdo das proteinas (PN) e polissacarideos (PS) foram utilizados, respectivamente,
uma modificacdo do método de Lowry e o método fenol-acido sulfdrico (LONG et al., 2014).

Os microrganismos presentes nos granulos maduros (amostras coletadas na Etapa
IV) foram identificados conforme descrito por Rollemberg et al. (2019). A extracdo de DNA

foi feita em triplicata para cada amostra de lodo.

8.2.3 Quantificacdo de TMP e SMX

Para, a quantificacdo das concentracdes afluente e efluente de TMP e SMX no R2,
as amostras (500 mL) eram previamente filtradas (0,45um) e acidificadas com HCI(pH 2,5-3).
Em seguida, eram percoladas através de cartuchos Strata-X® (500 mg, 6 mL)
(Phenomenex®, EUA)para a extracdo em fase solida dos antibi6ticos, os quais eram eluidos
com metanoL-grau HPLC/UV (4 mL) (99,8%, Neon, Brasil). O eluato (20 pL) era, entdo,
analisado por um cromatégrafo liquido de alta eficiéncia (HPLC, high-performance liquid
chromatograph) LC-20A Prominence equipado com uma coluna Shim-pack CLC-ODS(M)®
C18 (4,6x150 mm, 5 um) e um detector UV-Vis SPD-20A (258 nm) (Shimadzu Corporation,
Japdo). Foi realizada eluicdo por fase mével composta por acetonitrila grau HPLC/UV (99,9%,
Sigma-Aldrich, Alemanha) e solucdo de HCI 0,1% com o seguinte gradiente: aumento de 10
até 80% de acetonitrila em 10 min., retornando a 10% em 4 min. O fluxo era, inicialmente, de
1,0 mL-min? e, ap6s 5 min. de corrida, foi aumentado para 2,0 mL-min. A temperatura do
forno foi mantida a 35 °C durante toda a corrida.

Ao final da Etapa Ill (ap6s maturacdo dos granulos), o perfil de remoc¢do dos
antibidticos ao longo do ciclo do R2 foi avaliado em duplicata (dois ciclos). Durante cada
ciclo, o oxigénio dissolvido (OD) foi medido continuamente (YSI 5000, YSI Incorporated,
EUA).

8.2.4 Quantificacdo de TMP e SMX no lodo

A quantificacdo de TMP e SMX adsorvidos no lodo foi realizada no final da Etapa

Il com aproximadamente 200 dias de exposi¢do aos antibidticos conforme metodologia
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adaptada de Lopez-Serna et al. (2018). Um volume de 100 mL de amostra de lodo fresco foi
liofilizado (Liofilizador L101, Liobras, Brasil). Apos liofilizado, o lodo seco foi pesado em
um frasco de vidro de 20 mL, juntamente com 5 mL de acetona (99%, Sigma-Aldrich,
Alemanha). A mistura foi completamente agitada em vortex e permaneceu durante 12 hem
repouso para permitir a evaporacao do solvente. Um volume de 12 mL de agua MilliQ® apH
9 foi entdo adicionado ao frasco, que foi vigorosamente agitado com vortex para obter uma
suspensdo homogénea. Em seguida, o frasco foi submetido a extragdo assistida por ultrassom
(EAU) por 30 min. a temperatura ambiente e 60 Hz (Cristofoli Biosseguranca, Brasil).
Posteriormente, a suspensdo foi centrifugada por 5 min a 3600 rpm (Excelsa Il 206 BL,
Fanem, Brasil). O sobrenadante resultante foi entdo coletado com uma pipeta de vidro e
transferido para um baldo volumétrico de 25 mL. O processo de extracdo por agua MilliQ®
era repetido mais uma vez com o pellet, sendo o sobrenadante adicionado aquele ja presente
no baldo volumétrico, cujo volume era completado com agua MilliQ®.0s farmacos foram

extraidos da solucdo resultante e quantificadosconforme item 8.2.3.

8.2.5 Bioatividade dos principais grupos microbianos

Testes metabdlicos foram conduzidos de maneira similar a metodologia proposta
por Zafiriadis et al. (2017) a fim de obter os parametros cinéticos: taxa de crescimento e de
utilizacdo de substrato pelas bactérias aerdbias (heterotroficas e autotréficas). A biocinética
dos microrganismos aerobios foi estimada de acordo com Chandran e Smets (2000) e Silva
Filho et al. (2015).

Foi utilizado um respirémetro modelo Beluga S32c, do tipo aberto e semicontinuo,
conectado a um computador e controlado pelo software Resp43, que media os valores de OD
e temperatura, calculando a taxa de consumo de oxigénio (TCO) durante os ensaios.
Realizaram-se testes em bateladas a fim de determinar os parametros microbianos,
envolvendo fases anaerdbias ou anoxicas, de acordo com Corsino et al. (2018) e Zafiriadis et
al. (2017).

Todos os testes respirométricos foram conduzidos a mesma temperatura, com um
volume de 1 L de lodo, coletado no final da fase de aera¢do do ciclo operacional, a fim de
garantir a endogenia e a minima presenca possivel de nitrogénio e fésforo. Os grupos de
microrganismos foram divididos em quatro grupos principais: organismos heterotroficos
(OH),organismos desnitrificantes (via NO2" e NOs’), organismos acumuladores de fosforo

com diferentes aceptores de elétrons (via Oz, NO2™ e NO3’) e organismos nitrificantes (BOA e
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BON).

Os testes permitiram o célculo de constantes e parametros biocinéticos dos lodos,
dentre eles: a constante especifica maxima de crescimento (um) € a constante de meia
saturacdo para os organismos heterotréficos e nitrificantes, a taxa de consumo média (TCM)
para 0s organismos desnitrificantes e os parametros de liberacdo e absorcao de fosfato para
aqueles que removem fosforo.

A amostra de 1 L de licor misto era submetida a uma leve agitacdo com um
agitador magnético e tinha aeracdo controlada pelo respirdbmetro Beluga a fim de que todo o
substrato remanescente fosse consumido e se atingisse a TCO enddgena. Quando esta era
atingida, adicionava-se o0 substrato referente ao grupo de microrganismos que se pretendia
analisar, sendo 10 mg NH4*-N-L"* (cloreto de am6nio) para as BOA, 8 mg NO2-N-L (nitrito
de sodio) para as BON e 120 mg DQO-L*? (acetato de sodio) para as heterotroficas.
Finalmente, ap6s a adicdo dos substratos, eram registrados os valores de OD e TCO em
intervalos de tempo definidos ao longo de todo o periodo de degradacdo destes, permitindo o
calculo das constantes cinéticas em questao.

Os testes de desnitrificacdo foram fundamentados em anélises de DQO, nitrito e
nitrato. Também se coletava 1 litro de lodo dos reatores ao fim do periodo de aeracéo,
identificando, em seguida, a situacdo de respiracdo enddgena com o auxilio do respirémetro, e
colocando-o sob agitacdo leve. Para a obtencdo das constantes referentes a desnitrificacdo
endégena, adicionava-se somente o nitrito (100 mg-L™) ou o nitrato (100 mg-L™?). Ja para a
desnitrificagdo exogena, adicionava-se, além destas, 500 mg DQO-L? (acetato de sddio). As
taxas de desnitrificacdo foram determinadas a partir da deplecdo das concentracdes de nitrito,
nitrato e matéria organica presentes ao longo do teste, as quais eram obtidas a cada 30 min.,
durante 3 h.

Ja os testes de biodesfosfatacdo foram baseados em analises de DQO, nitrito,
nitrato e fosfato. Coletava-se 1 L de lodo dos reatores e esperava-se que atingisse a TCO
endégena, com o auxilio do respirdmetro, quando eram adicionados 500 mg DQO-L™ na
forma de acetato, deixando o lodo sob leve agitacdo. Entdo, a amostra de lodo era submetida a
trés situacoes diferentes:

1) Injecdo de O através do aerador conectado ao respirdmetro, o qual era ligado e

desligado quando atingia valores de OD minimo e maximo de 1 mg-L* e 3
mg-L, respectivamente, com o objetivo de analisar a atividade cinética dos
OAF,
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2) Adicdo de nitrito (30 mg NO2-N-L?), a fim de serem obtidas as constantes
cinéticas dos ODAF que utilizam nitrito como aceptor final de elétrons no
processo de biodesfosfatacdo, além de realizarem desnitrificacéo.

3) Adicdo de nitrato (30 mg NOs-N-L™), a fim de serem obtidas as constantes
cinéticas dos ODAF que utilizam nitrato como aceptor final de elétrons no

processo de biodesfosfatacdo, além de realizarem desnitrificacao.

Em cada uma dessas trés averiguacOes, determinavam-se as concentracdes de
ortofosfato, DQO, nitrito e nitrato a cada 30 min., durante 4 h, possibilitando, a partir desses
valores, o célculo das constantes cinéticas de cada grupo de microrganismos relacionados a
remocao de fosforo.

Ressalta-se que os testes se iniciavam em ambiente anaerébio com grande oferta
de substrato, e, apds a adicdo de cada oxidante, aguardava-se até haver um ambiente
anaerobio novamente, em que o fésforo armazenado anteriormente tenha sido liberado mais

uma vez.

8.3 Resultados e discussao

8.3.1 Granulacéo

O aparecimento de granulos aerdbios foi observado a partir do 30° dia de
operacdo. Concomitantemente, os valores de IVL diminuiram, de modo que, no inicio da
segunda etapa de operacdo, a razdo IVLs/IVL3o ja estava em torno de 0,9 para ambos 0s
reatores (Figura 8.1), marcando o atingimento da granulacdo (LIU; TAY, 2007). Apos a
granulacdo (Etapas Il e 111), o IVLs ficou entre 30 e 50 mL-g™ para ambos os reatores, 0 que
condiz com o IVLs de 50 mL-g? reportado por Kang et al. (2018b), trabalhando com um
GSBR (granular sludge batch reactor) alimentado com 2 pg-L™ de SMX.

No mesmo periodo, a proporcdo de granulos com diametro maior que 1mm se
tornou, em média, maior que 90% em ambos os reatores. A retencdo de biomassa foi maior no
reator controle (1,75-3 g SSVLM-L™ a partir da Etapa I1) do que no reator adicionado de
farmacos (1-2 g SSVLM-La partir da Etapa I1). Os valores registrados sdo menores do que
aqueles reportados por Kang et al. (2018b) e por Zhao et al. (2015) (GSBR adicionado de 50
ng-Ltde SMX), os quais registraram retencio de biomassa proxima de 3 gSSVLM-L,



Figura 8.1- Evolucéo de sedimentabilidade do lodo, retencdo de biomassa e matrix de SPE ao longo das etapas de operacéo.
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Durante a operacdo com AQDS (Etapa 1V), os granulos do R2 ndo apresentaram
diferenca na sedimentabilidade e na composi¢do do SPE, quando comparado com a Etapa |11
(Figura 8.1). A relagéo 1VLso/IVLs permaneceu em torno de 0,9, com concentragéo de 1,5 +
0,3g SSVLM-L™.

Em relacdo aos valores de SPE, de forma geral, o reator controle apresentou
valores superiores de PS e PN ao longo de todo o experimento, com impacto maior na
producdo de proteinas (Figura 8.1). Teoricamente, a adi¢do de farmacos deveria estimular a
producdo de SPE, o qual funcionaria como uma barreira protetora contra os antibioticos (SHI
et al., 2013). No entanto, foi observado na analise de MEV uma estrutura de granulo bastante
diferente da verificada no reator controle (Figura 8.2), com coldnias bacterianas totalmente
expostas, provavelmente decorrente da reducdo de SPE, estando em concordancia com as
verificacBes de Zhao et al. (2015). Outra analise também extraida da observacéo dos granulos
é gque a pouca producdo de SPE foi compensada pela colonizacdo de outros microrganismos
como protozoarios do tipo Vorticella (Figura 8.2b)

As sufonamidas e as diamino-pirimidina, associagdo dos compostos utilizados no
experimento, tem acdo competitivas da enzima bacteriana de sintase de dihidroperoato e
diidrofolato-redutase, respectivamente, compostos fundamentais na sintese do &cido tetra-
hidrofélico (folinico — vitamina B9), necessaria para a sintese dos acidos nucléicos e a
formacdo do DNA bacteriano, que por consequéncia interferem na formacdo das proteinas
(CALVO; MARTINEZ-MARTINEZ, 2009). Dessa forma, a acdo dos antibidticos pode ter
agido das seguintes formas: (i) impedindo o desenvolvimento de bactérias produtoras de SPE

e/ou (ii) interferindo na producéo de proteinas expelidas pelas bactérias do lodo.

Figura 8.2— Estrutura dos granulos no 180° dia de operacéo (a) reator controle R1 e (b) reator
com TMP e SMX.
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8.3.2 Remocao de carbono, nitrogénio e fosforo

A remogdo média de carbono, expressa em termos de DQO, ficou acima de 90%
durante todas as etapas de operacdo para ambos o0s reatores (Tabela 8.2). Esses resultados
condizem com as remogdes de DQO encontradas por Kang et al. (2018b), as quais ficaram
acima de 95% tanto para o RBS de biomassa flocular, quanto para 0 RBS de biomassa
granular, ambas expostas a 2 pg-L! de SMX. Liu et al.(2019), trabalhando com GSBR
alimentado com 50 pg-Lt de SMX também encontraram remogcoes de DQO superiores a 90%.
Ja em relacdo a remocdo de nitrogénio, os autores reportam remocdes em torno de 50% e
30%, respectivamente, as quais sdo bastante inferiores as verificadas no presente estudo (entre

60 e 80% para ambos os reatores).

Tabela 8.2— Remocdo de DQO, nitrogénio e fosforo.

Reator R1 R2
Etapa | 1] 1 v | 11 1 v
DQO Afl. (mg-L?) 578 602 571 581 565 532 569 589
(97) (65) (70) (40) (46) (28) (72) (67)
Efl. (mg-L?) 53 28 42 46 28 31 38 46

(200  (10) (7 (200  (8) 7 Qo) (14
Remogdo (%) 915 955 927 936 942 943 934 922
98) (34 (81 (3 (A7 (32 (13 (49

N NH,*-N afl. 649 549 501 557 536 505 506 571
(mg-L?) (109) (1) (65 (B3 (1) (0 (B8 (37
NH,*-N efl. 51 19 35 2.3 34 21 37 23
(mg-L™) (22) (05 (15 (08 (18 (06 (L7 (09
NOZ-N efl. 103 29 2.2 26 103 21 2,7 1,1
(mg-L™) 45 5 ©On @10 (©8 (09 (13 (03
NOs-N efl. 6, 7.1 6.5 75 5.9 6.9 7,0 4,6
(mg-L™) 26) (16 (14 14 0 @13 (14 (05
Remogdo 925 93 929 91 934 958 92 975

NH4*-N (%) (6,4) (1,1) (3,1) (1,3) (5,3) (1,0) (3) (3,0)
Remogdo de N 68,3 77,9 75,4 77,6 64,0 77,8 73,6 88,0

total (%) 90 (26 (32 (29 @14 (28 (3 (17
P PO4*-P afl. 7,5 17,7 7,4 7,5 7,7 7,5 7,4 7,7
(mg-L%) 09 (07 (07 (06) (04 (08 (L) (05)
POZ-P efl. 3,3 2,1 1,9 2,1 3,5 2,5 2,3 2,1
(mg-L™) ©o7n (©4 (©4 ©03) (@1) (©03) (05 (04

Remocdo (%) 550 719 731 700 534 665 696 73,6
(1000 (53) (58 (59 (124) (500 (58 (4.2

Os desvios padrdo estdo entre parénteses.

A remocdo de fésforo ficou entre 60 e 70%, sendo inferior aquela apresentada por
Kang et al. (2018b) (em torno de 90% com relagdo P/DQO de 0,02) e superior aquela
reportada por Liu et al.(2019) (em torno de 30% com relagdo P/DQO de 0,0175). A remocéo
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inferior desenvolvida por Liu et al. (2019) pode ser explicada pelo fato de que os autores néo
incluiram um periodo anaerobio/andxico na operacdo dos GSBR. No entanto, Kang et al.
(2018b) empregaram um ciclo bastante similar aquele utilizado no presente estudo:
alimentacdo (15 min), periodo anaerébio/andxico (75 min), aeracdo (375 min. para granulos e
349 min. para flocos), sedimentacéo (4 min. para granulos e 30 min. para flocos), descarte (10
min.) e descanso (1 min.). Curiosamente, enquanto o presente estudo obteve alta remocao de
nitrogénio e baixa remogdo de fésforo, Kang et al. (2018b) obtiveram o resultado oposto. Isso
parece indicar que esses dois processos competem entre si. De fato, em ambiente andxico, 0s
ODH e os OAF competem por substrato e, por razdes cinéticas, ODH geralmente ganham a
competicdo, atrapalhando, dessa forma, a remocao de fosforo (CHUANG; OUYANG; WANG,
1996).

Quando operado com AQDS (Etapa IV), as remoc¢fes médias de DQO e fdsforo
do R2 ficaram iguais as verificadas antes da adi¢do do mediador redox (Tabela 8.2). Da Silva
et al. (2012), avaliando o impacto do AQDS em processos de descoloracdo do corante azo
Reactive Red 2 (RR2) em sistemas anaerdbios (um estagio - UASB e de dois estagios — reator
acidogénico seguido de UASB) relataram que a suplementacdo do mediador redox nédo afetou
a remo¢do de DQO nos dois sistemas estudados. Como esse tipo de mediador ndo é
consumido pelos microrganismos (CERVANTES; SANTOS, 2011; SANTOS; CERVANTES;
VAN LIER, 2007; MOOK et al., 2013), 0s processos tendem a acontecer da mesma forma.

Contudo, observou-se um aumento tanto da remocgdo de nitrogénio amoniacal
quanto de nitrogénio total (Tabela 8.2), este ultimo indicando que o processo de
desnitrificacdo foi melhorado. Li et al. (2013) observaram que a funcdo biocatalisadora do

organismo desnitrificantes Paracoccus versutus sp.GW1 era melhorada na presenca de AQDS.

8.3.3 Remocao de TMP e SMX

8.3.3.1 Remogéo de TMP e SMX na auséncia de AQDS

As remocdes de TMP e SMX sdo apresentadas a seguir tanto ao longo das etapas
de operacdo (Figura 8.3) quanto ao longo de um ciclo de operacédo (Figura 8.4).

Com base na Figura 8.3, verifica-se uma baixa remoc¢do de TMP no reator de
granulacédo aerobia, ficando em torno de 20% nas Etapas I e Il, e aumentando suavemente sua

remocdo na Etapa Ill. Tal remocéo parece acontecer durante o periodo anoxico, sem remogoes
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adicionais durante a fase aerdbia do RBS (Figura 8.4). Para o referido composto, ndo foram
encontradas concentracdes significativas no lodo (dados nédo apresentados).

A literatura reporta que maiores eficiéncias sdo alcancadas em condicOes
anaerobias, por exemplo, remoc6es de TMP superiores a 90% foram encontradas em reator
UASB alimentado com 10 ng TMP-L* (ALVARINO et al. 2014). Os autores atribuem esse
elevado desempenho a estrutura quimica do TMP, j& que os compostos heterociclicos, como
piridinas, uracilas ou furanos, resistem a degradacdo sob condig¢fes anaerdbias, exceto a
pirimidina (ADRIAN; SUFLITA, 1994). Assim, a presenca de uma pirimidina substituida
com o grupo amima poderia explicar a biotransformacdo do TMP nessas condicdes. Jewell et
al. (2016), trabalhando com reator RBS (ciclo de 1 h em condicdo anoxica seguida de 2 h em
condicdo aerdbia) com lodo aerdbio flocular alimentado com esgoto real, cuja concentracdo
de TMP se situava entre 20 e 225 ng-L™?, encontraram remocGes superiores a 83%. No
entanto, ndo esta claro por que a remocdao obtida no presente experimento foi tdo inferior se o
periodo anoxico empregado (1 h 30 min.) foi superior ao do referido trabalho. No entanto,
para esses estudos as concentracOes utilizadas sdo muito menores que as estudadas neste

experimento.

Figura 8.3— Remocéo de TMP e SMX ao longo das etapas de operacao.
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Figura 8.4 — Acompanhamento de um ciclo de operacdo - Etapa I11 (190° dia de operacao).
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Outra possibilidade é que a fonte de carbono utilizada possa influenciar na
remocdo de farmacos. Mery-Araya et al. (2019) realizaram testes com o lodo granular
proveniente de RBS cultivados com acetato ou glicerol, com DQO de 800 mg-L%, e
registraram que, a uma concentragio de TMP de 750 pg-L*?, a biomassa cultivada com
acetato removeu menos TMP (12%) do que aquela cultivada com glicerol (16%) na presenca
dos substratos. Segundo os autores, fontes de carbono mais complexas gerariam comunidades
mais diversas, as quais teriam maior capacidade de degradar poluentes. Apesar da diferenca
ter sido relativamente pequena para a TMP, houve um aumento de 73% para o ibuprofeno e
86% para o0 naproxeno, quando comparado acetato e glicerol, respectivamente. Tendo em
vista que Jewell et al. (2016) operaram um reator alimentado com esgoto real, contendo fontes
mais complexas que o acetato (empregado no presentes estudo), esse fator pode ter
contribuido para a diferenca de remocao entre os estudos.

A relagdo TMP/biomassa empregada também poderia ter motivado a baixa
remocdo de TMP. Jewell et al. (2016) expuseram diferentes dilui¢cbes (1:1 e 1:20) de lodo
flocular cultivado em RBS a diferentes concentragdes de TMP (5 ou 500 pg-L™?). Eles
perceberam que o aumento da razdo TMP/biomassa, tanto pelo aumento da concentracdo
inicial de TMP, quanto pela diluicdo do lodo, diminuiam a constante de velocidade da
remocdo biologica de TMP. Porém, ndo foi fornecida a concentragdo inicial de solidos

utilizadas nas dilui¢cdes. Contudo, a ndo deteccdo no lodo sugere que a remogéo do antibiotico
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esta relacionada a sua biotransformacéo embora a remocao de TMP tenha sido baixa.

Para o composto SMX, durante a Etapa |, verifica-se que as eficiéncias de
remocdo foram bem proximas as alcangadas com o TMP (cerca de 20%), mas aumentando
para valores préximos a 60% nas Etapas Il e 11l (Figura 8.3).No perfil do ciclo, verifica-se
que a remocdo ocorreu grandemente na fase aerébia do RBS (Figura 8.4). Esse resultado
condiz com a remocao entre 60 e 72% reportada por Zhao et al.(2015), que trabalharam com
RBS e 50 ug-L! de SMX. No entanto, ela é bem menor do que aquela encontrada em RBS
para cultivo de biomassa flocular com elevada concentragéo de BOA, em que se obteve uma
remocao em torno de 98% para concentracdes de SMX de 10 e 100 pg-L* (KASSOTAKI et
al., 2016).

Em relacdo a remocdo aerdbia de SMX, Kassotaki et al. (2016) realizaram uma
série de experimentos com biomassa flocular rica em BOA e concluiram que a remocao de
SMX estava claramente relacionada a taxa de oxidacdo da amonia pelo lodo. Segundo os
autores, se essa taxa se encontrasse entre 0-0,4 mg NHs*-N-g SSV1.min?, a remocéo
observada seria limitada (16-33%); se a taxa ficasse entre 0,5-1,3 mg NH4*-N-g SSV1-min?,
a remogcao seria moderada (53-83%); e, se ficasse entre 1,6-2,1 mg NH4*-N-g SSV1-min’, a
remocao seria alta (79-91%).

Tendo em vista que as remocdes de aménia observadas no presente estudo ficaram
acima de 90%, é possivel assumir seguramente que o lodo cultivado era rico em BOA, de
modo similar aquele estudado por Kassotaki et al. (2016). No entanto, pela analise da Figura
8.4, o efeito observado parece ser oposto ao descrito pelos autores.

Entre o inicio da aeracdo (1,5h) e a hora 4,5, a remocdo de amonia é praticamente
nula, muito provavelmente devido a competicdo por oxigénio entre as BOA e os OHO
(organismos heterotréficos ordinarios), e a concentragdo de amdnia cai de 27,2 para 20 mg
NH4*-N-L1. A taxa de oxidacdo de amdnia nesse periodo é de aproximadamente 0,05 mg
NH4*-N-g SSV-1-min, o que seria compativel com uma remogao limitada de SMX (16-33%).
No entanto, a remocdo de SMX ¢ alta, de modo que cerca de 46% do farmaco é removido
durante esse periodo. Em seguida, apos a diminuicdo da DQO, a atividade dos OHO cai,
enquanto a atividade das BOA aumenta. Durante esse periodo, a concentracdo de amonia cai
de 20 para 2 mg NH4*-N-L?, e a taxa de oxidagdo de amodnia é de 0,54 mg NH4*-N-gSSV-
L.min. Esse valor seria condizente com uma remogio moderada (53-83%), mas a remogao de
SMX observada no periodo é baixa, com 9% de remocao.

Kassotaki et al. (2016) tambem realizaram testes com a adi¢cdo de acetato (100

mg-L™1) e perceberam que, na presenca e na auséncia de amania, a remocédo de SMX foi de 54%
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e 48%, respectivamente. Isso parece indicar que, na presenca de acetato, os OHO também
seriam capazes de degradar SMX. A remocao mais alta ocorrida no presente estudo, entre as
horas 1,5 e 4,5 do ciclo, corrobora essa hipotese.

Foi detectado que na amostra de lodo analisada (coletada na Etapa I1l), havia uma
presenca consideravel de SMX no lodo. Apesar da notdria biotransformacéo durante o ciclo,
quando calculada a remocao global em termos de massa, cerca de 70% da SMX removida
pelo LGA era relacionada a adsor¢do proveniente ao descarte de lodo imposto pela alta
presséo de selecdo decorrente da operacdo do RBS.

8.3.3.2 Remocao de TMP e SMX na presenca de AQDS

A Figura 8.3 mostra que as remogdes de TMP e SMX aumentaram durante a
Etapa IV, chegando a 75% para TMP e 95% para SMX, indicando que o AQDS auxiliou na
biotransformacdo dos compostos estudados. A propriedade do AQDS em facilitar ou
possibilitar biotransformacdes em &aguas residuarias € decorrente de suas propriedades
cataliticas (pela presenca de quinonas em sua estrutura molecular) tanto de aumentar o
transporte de elétrons (mediador redox) quanto em ser o aceptor final de elétrons (LI et al.,
2013; MENG et al., 2018; ZHOU et al., 2018). Provavelmente, na presente pesquisa, 0 AQDS
atuou como mediador redox, facilitando a transferéncia de elétrons dos processos
cometabolicos envolvidos na biotransformacdo dos antibi6ticos, tanto em condicGes aerdbias
guanto anaerdbias/anoxicas.

A dificuldade de remover os antibioticos por LGA, principalmente TMP, poderia
estar relacionada ao tipo de biomassa desenvolvida e os principais grupos microbioldgicos.
Adicionalmente, Alvarino et al. (2014) sugerem que a remocdo de TMP poderia estar
relacionada a biotransformacdo em ambiente anaerdbia/anoxica. Nesse sentido, os granulos
aerobios, por serem bastante compactos e apresentarem populacfes anaerobias/andxicas cuja
diversidade e localizagdo variam usualmente conforme o tipo de substrato e tamanho do
granulo desenvolvido (NANCHARAIAH; KIRAN KUMAR REDDY, 2018),era provavel que
esse entrave tivesse relagdo com a penetracdo do composto até as camadas mais internas dos
granulos, onde ocorreria sua biotransformacdo, estando assim relacionado ao cometabolismo
desses microrganismos. No entanto, as elevadas remog0es obtidas na presenca do AQDS
indicaram que possivelmente o principal problema da remocdo dos antibioticos era a
dificuldade de ativacdo da reacdo de oxidacdo dos compostos associado a um co-substrato e

ndo de transferéncia de massa.
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Alguns estudos ja observaram que os antibioticos pode ser cometabolizados, e
esse tipo de evidéncia reforca a hipdtese levantada no presente trabalho. Feng et al.(2019)
explorando os efeitos de fontes externas de carbono na degradacdo cometabdlica de
ciprofloxacina por lodo de esterco animal, e foi observado que a suplementacdo com co-
substrato estimulou o crescimento celular de microrganismos degradantes de poluentes e
resultou em rapida degradacéo do antibidtico estudado. A mesma tendéncia ja foi observada
para a degradacdo de SMX. Miller et al. (2013) observaram que, em condicdes aerdbias e
mesofilicas no escuro com dosagem semicontinua de SMX, a biomassa de um sistema de lodo
ativado foi capaz de utilizar o SMX como fonte de carbono e/ou nitrogénio. No entanto, a
biodegradacdo do SMX foi aprimorada quando um suprimento de energia prontamente

degradavel (acetato) foi fornecido, o que promoveu a atividade metabdlica.

8.3.4 Metabolismo bacteriano

Os valores médios das constantes especificas maximas de crescimento (um) das
bactérias heterotréficas em R1 e R2 foram iguais a 1,2 e 0,9 d*, respectivamente. Tais
resultados permitem inferir que a producdo de lodo foi um pouco menor no reator com a
adicdo dos farmacos (R2), sugerindo que a presenca destes interfere negativamente na
reproducdo desses microrganismos, enfatizando, assim, os dados de SSV comentados
anteriormente e a ideia de aumento da fragilidade dos grénulos formulada por Zhao et al.
(2015).

Os valores obtidos para tal estudo foram de acordo com 0s encontrados na
literatura, visto que, para lodos granulares, Liu et al. (2016) obtiveram valores entre 0,5 e 1,5
d?, e Rollemberg et al. (2019b) obtiveram 0,9 d?, enquanto, para lodos ativados
convencionais, Barros (2014) encontrou pm entre 2,2 e 3,7 d?, e Metcalf e Eddy (2003)
indicam um valor dessa constante variando entre 1,5 € 5,0 d*..

Com relagdo aos organismos nitrificantes, os valores médios das constantes
cinéticas encontram-se na Tabela 8.3. Pode-se perceber que os valores da constante especifica
maxima de crescimento (um) foram bem proximos, ndo se podendo afirmar que a presenca de
farmacos prejudicou o crescimento dos organismos nitrificantes. Os valores encontrados estdo
de acordo com a literatura especifica de LGA, entre 0,1 e 0,3 d* para BOA e entre 0,2 ¢ 0,3 d"
! para BON (Rollemberg et al., 2019b; Fang et al., 2009).

Comparando com o efeito dos farmacos nos organismos heterotroficos, verifica-se

um comportamento inesperado, ja que 0s organismos nitrificantes sdo normalmente mais
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sensiveis quando expostos a compostos toxicos. Uma possibilidade seja de que 0s organismos
nitrificantes se localizem um pouco mais internamente ao granulo, sendo os heterotroficos

aerdbios localizados na parte mais externa e, consequentemente, mais expostos aos farmacos.

Tabela 8.3— Valores das constantes cinéticas das bacterias nitrificantes para os reatores LGA
R1 (controle) e R2 (fa&rmacos).

Reator Grupo de bactéria im (d1)
R1 BOA 0,5
BON 0,1
BOA 0,4
R2 BON 0,2

Ao comparar os valores dessa constante entre 0s dois grupos de bactérias
nitrificantes, nota-se que as BOA possuem crescimento de 5 e 2 vezes mais rapido que as
BON, permitindo inferir que ha uma tendéncia de acimulo de nitrito no reator (XAVIER,
2017), ja que teoricamente hd uma alta taxa de conversdo de amonia a nitrito, e baixa taxa de
conversao deste a nitrato, principalmente no reator controle, em que a diferenca de
crescimento € maior. Entretanto, mesmo com essa limitacdo de BON, os valores de eficiéncia
de nitrificacdo mantiveram-se altos (entre 92% e 96,3%) durante toda a operagéo,
provavelmente porgque o periodo aerébio do ciclo é suficientemente grande para promover
toda a conversdo de NO2 a NOs'.

Com relagdo aos organismos desnitrificantes, os valores das taxas de consumo
médias de nitrogénio (mg N-g SSV-1-h1) da desnitrificagdo enddgena e exdgena, tanto via

nitrito quanto via nitrato sdo apresentados na Tabela 8.4.

Tabela 8.4— Taxas de consumo médias (mg N-g SSV1-h) no processo de desnitrificagdo
para os reatores LGA R1 (controle) e R2 (fa&rmacos).

Condicéo
Reator Aceptor Enddgena Exo6gena
NOy 7,1 37,5
R1 NOs 3.9 50.2
R? NO, 11,8 90,7
NOs 6,0 106,2

Observa-se, primeiramente, que, como esperado, todas as taxas de consumo
médias sob a condicdo exdgena, ou seja, utilizando a matéria organica extracelular (acetato)
como doador de elétrons, foram consideravelmente maiores que a enddgena. No geral, 0s
valores da taxa de consumo para a desnitrificacdo endogena foram menores que os obtidos

por Rollemberg et al. (2019b) quando estes utilizaram LGA, porém maiores quando
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utilizaram LAC, principalmente via nitrito, possivelmente por causa da maior quantidade de
SPE presente no lodo granular aerobio, o qual passa a ser utilizado como fonte de carbono na
auséncia de acetato.

Também pode ser observado que, comparando-se uma mesma situacdo em
reatores diferentes, as taxas de consumo médias foram sempre maiores em R2, levantando
uma hipotese de que, por terem menos SPE e apresentarem 0s microrganismos mais expostos,
conforme mostra a Figura 8.2b, os granulos deste reator permitiam uma melhor penetragdo do
substrato, fazendo com que os organismos desnitrificantes 0 consumissem mais rapidamente
que os de R1, os quais apresentaram granulos mais compactos e, consequentemente, uma
difusdo mais dificultada. No entanto, tal aumento na rapidez das reacGes aparentemente nao
interferiu no resultado final, visto que as eficiéncias de remocgdo de nitrogénio foram
semelhantes nos dois reatores.

Rollemberg et al. (2019b) obtiveram na desnitrificacdo exdgena para o LGA,
valores de 36,5 mg NO2-N-g SSV1-h?! e 57 mg NOz-N-g SSV1.h?, percebendo-se uma
grande semelhanca com os dados obtidos nesse trabalho em R1. J& em relacdo a
desnitrificacdo endégena do R1, o valor médio foi similar para a desnitrificagdo via nitrito
(8,0 mg NO2-N-g SSV1.-h'!), mas bastante acima para a desnitrificacdo via nitrato (12,5 mg
NOs™-N-g SSV1.h1).

Por fim, com relagdo aos testes metabdlicos de fosforo, foram analisados os
parametros de liberacdo e absorcdo de fosfato pelos OAF (Figura 8.6), ODAF via nitrato
(Figura 8.7) e ODAF via nitrato (Figura 8.8). No reator R1, as taxas de liberacdo variaram de
2 a5 mg POs*-P-g SSV1-h, enquanto, em R2, variaram de 1 a 3 mg PO,*-P-g SSV1-h%.
Portanto, pode-se afirmar que, no geral, houve maiores taxas de liberagdo de fosfato no reator
sem a presenca de TMP e SMX, levando a crer que estes, de certa forma, inibem a acdo dos
organismos responsaveis pela liberacdo/acumulacdo de fosforo. Rollemberg et al.
(2019b)reportam um valor de aproximadamente 6,2 mg PO4>-P-g SSV1-h?! a partir de um
ensaio respirométrico com LGA, valor este bem superior aos obtidos com a biomassa dos dois
reatores do presente experimento.

Os dados referentes & absorc¢do de fosfato pelos microrganismos responsaveis pela

remocao de fésforo encontram-se na Tabela 8.5.
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Tabela 8.5 — Valores de absorcéo de fosfato (mg PO+*-P-g SSV1-ht) dos OAF e ODAF para
os reatores LGA R1 (controle) e R2 (fa&rmacos).
Grupo de Microrganismos

Reator OAF ODAF (viaNOs)  ODAF (via NOy)
RI 45 2,4 2.1
R2 49 1,2 1.2

Pode-se perceber que a absorcdo dos OAF é consideravelmente maior que dos
ODAF, provavelmente em decorréncia da maior quantidade do primeiro grupo no lodo dos
sistemas em comparacao ao segundo. N&o houve diferengas marcantes nas absorcées de OAF
entre R1 e R2, porém, com relacdo aos ODAF, notou-se uma diminuigédo desse valor em torno
de 2 vezes, no reator com a presenca dos antibioticos. Tais resultados provavelmente
ocorreram devido aos ODAF serem mais sensiveis aos poluentes, os quais novamente
parecem ter afetado negativamente um grupo especifico de microrganismos.

Nota-se, pela inclinagdo dos graficos de concentracdo de PO4*-P, que, apds a
introducdo do aceptor de elétrons (O. para os OAF, e NOs ou NO2 para os ODAF), a
diminuicdo da concentracdo de fosfato foi mais acentuada em R1 que em R2, para as trés
situacOes (Figuras8.5, 8.6 e 8.7). Tal observacdo confirma os dados apresentados na Tabela
8.6, que indica uma maior absor¢do por parte dos ODAF presentes no R1, enquanto os OAF
mantiveram valores similares nos dois reatores. Entretanto, ressalta-se que todos 0s
microrganismos em questao atingiram um patamar de concentracdo de fosfato semelhante ao
final de cada teste, em torno de 5 mg POs*-P-L 2.

Essa situacdo também pode ser explicada pelo fato de as concentracdes do ion
fosfato, nas condi¢cdes anaerdbias, terem atingido patamares mais altos em R1 que em R2,
logo apobs a introducdo do aceptor de elétrons. Nos pontos referentes aos 120 min. de teste,
observa-se que no R1 a concentracdo de fosfato esteve sempre acima de 11 mg POs*-P-L?,
enquanto no R2 esteve sempre abaixo de 10 mg POs*-P-Lt. Com isso, também podem ser
confirmados os dados obtidos de liberacdo, que indicam uma faixa de valores maior no reator
controle R1, justificando essa queda mais acentuada da concentracdo de PO.* apds a
introducao dos aceptores.

Por fim, comparando-se somente o comportamento dos ODAF, percebe-se que a
velocidade de consumo de nitrito e nitrato como aceptores de elétrons € menor no R2,
principalmente nos minutos finais dos testes respirométricos. Ressalta-se que, apesar disso, as
taxas de desnitrificacdo ainda sdo maiores no R2, possivelmente por causa dos outros
microrganismos desnitrificantes, como ODAG e ODH. Observa-se, também, que, entre esses
dois processos, o0 consumo de nitrito € ainda mais lento em R1 e similar em R2, fato que pode

ser confirmado pela Tabela 8.6.
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Figura 8.5-Perfil de liberacéo e assimilacdo de P pelos OAFpara os reatores R1 (esquerda) e

R2 (direita).
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Figura 8.6 — Perfil de liberacdo e assimilagdo de P pelos ODAF — via nitrato para os reatores
R1 (esquerda) e R2 (direita).
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Figura 8.7 — Perfil de liberacdo e assimilagdo de P pelos ODAF — via nitrito para os reatores
R1 (esquerda) e R2 (direita).
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8.3.5 Dinamica populacional microbiana

O processo de granulagdo proporcionou uma mudanga muito expressiva nas
populacbes (Figura 8.8a). No lodo de indculo, existia uma distribuicdo de vérios filos, como
bactérias Proteobacteria (41%) Actinobacteria (22%), Planctomycetes (19%), Firmicutes
(7%), Chloroflexi (4 %) e arqueias Thaumarchaeota (3%).Percebe-se um crescimento do
grupo Proteobacteria nos dois reatores, com valores de 61% e 69% em R1 e R2,
respectivamente. O filo Proteobacteria apresenta uma diversidade de metabolismo muito
importante para a granulacdo, como produtores de SPE, BOA, BON, ODH, OAF, ODAF,
OAG e ODAG. Alguns estudos com micropoluentes emergentes também identificaram a
predominancia desse filo (KANG et al., 2018b; ZHAO et al., 2015b).

Verifica-se também um crescimento expressivo das bactérias do filo
Bacteroidetes, saindo de uma baixissima abundancia relativa para cerca de 16% em ambos 0s
reatores. Estas sdo geralmente bactérias gram-negativas fermentativas, responsaveis pela
degradacdo de polissacarideos(BIRG; RITZ; LIN, 2019). Por outro lado, houve uma
diminuigdo da presenca de Planctomycetes, atingindo valores de 11% e 6%, para 0s reatores
R1 e R2, respectivamente. Apesar de essas bactérias ndo serem reportadas com frequéncia nos
estudos de granulacdo aerobia, elas possuem formato ovoide(JESKE et al., 2015), morfologia
esta tipica de organismos favorecidas no processo de formacéo de LGA.

Os resultados a nivel de familia mostram que a permanéncia das Rhodocyclaceae
e Xanthomonadaceae ap0s a granulacdo indica que estes possivelmente sdo 0s principais
responsaveis pela producdo de SPE, pois varios trabalhos reportaram essa funcdo em lodo
granular (MERY-ARAYA et al., 2019; SZABO et al., 2017; WEISSBRODT et al., 2013).
Quanto a resisténcia a exposicdo de TMP e SMX, as duas familias aparecem em maior
percentual no reator com antibidticos (5,5% e 2,2%, respectivamente), enquanto no reator
controle foi de 3,2% e 1,3% (Figura 8.9b).

A Figura 8.9 apresenta a dindmica populacional entre os reatores e o lodo de
indculo a nivel de género. Por similaridade, o lodo do R2 se assemelha mais com o lodo de
indculo que o lodo do reator controle R1, mostrando que a presenca dos antibioticos inibiu ou
favoreceu alguns géneros durante a formacéao dos granulos, possivelmente proporcionado pela
acdo bactericida. Foi observado que o uso de acetato como fonte de carbono proporcionou
uma selegdo que favoreceu a predominancia de géneros como Defluviicoccus, Candidatus
Competibacter e Amaricoccus com afinidade a substratos de cadeia curta. Entretanto, esses

grupos sdo conhecidos por assimilarem matéria organica sollvel em ambiente anaerdébio
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(BLACKALL et al., 1998; WONG et al., 2004) e competirem diretamente por substrato com
os OAF, o que pode justificar a remocéao incompleta de fésforo (secédo 8.3.2). Os principais
microrganismos responsaveis pela biodesfosfatagdo pertenciam ao género Acinetobacter
(TANDOI et al., 1998), apresentando percentuais de 4% no R1 e 5% no R2.

As nitrificantes, Nitrosomonas (BOA) e CandidatusNitrotoga (BON), foram
favorecidas pela granulacdo. No lodo de in6culo foram encontrados percentuais < 0,1% dos
dois géneros. Entretanto, foi observado maior abundancia no lodo exposto a TMP e SMX,
2,8% de BOA e 18% de BON, ao passo que no lodo do reator controle R1 as concentracGes
eram de 1,5% de BOA e 0,7 % de BON. Para o processo de granulacdo, o favorecimento
desses grupos ja € muito reportado pela literatura (KONG et al., 2017; LIANG et al., 2015;
ROSMAN et al., 2013). Quanto a presenca dos antibioticos, a relacdo entre a atividade dos
grupos que removem nitrogénio, TMP e SMX, ja foi reportado por vérios trabalhos
(EICHHORN et al., 2005; KANG et al., 2018a; KASSOTAKI et al., 2016). Essa relacdo esta
diretamente ligada a acdo inespecifica da enzima mono-oxigenase de degradar uma grande
variedade de produtos quimicos organicos por biodegradacdo cometabdlica, como
hidrocarbonetos, metano, alcenos, hidrocarbonetos halogenados e aromaticos (NSENGA
KUMWIMBA; MENG, 2019).

No entanto, a diferenca observada neste estudo, em que o grupo BON apresentou
maior abundancia que BOA, pode estar relacionado as atividades metabdlicas. De acordo com
0s testes que revelaram a taxa de crescimento dos grupos nitrificantes, é observado um
crescimento um pouco maior para as BON do lodo exposto aos antibiéticos (Tabela 8.4). Uma
possibilidade que também ndo pode ser descartada é de que como os heterotroficos aerdbios
foram mais afetados do que os nitrificantes (item 8.3.4), possivelmente porque eram mais
expostos aos farmacos, houve menos consumo de oxigénio e, consequentemente, havia mais
oxigénio disponivel para as nitrificantes que se localizavam um pouco mais internamente no
LGA do reator R2.

Essa relagdo tambem pode ser identificada para os principais microrganismos
desnitrificantes. Os géneros mais abundantes foram Thauera, Zoogloea e Pseudomonas com
valores inferiores a 0,1% no indculo e chegaram a 3,3%, 0,5% e 0,3% no reator controle R1 e
5,3%, 1,0% e 1,7% no R2, respectivamente. Assim como as taxas de desnitrificacdo, as
abundancias também foram maiores no R2. Cabe ressaltar que as Pseudomonas ja foram
reportadas como consumidoras de SMX (HERZOG et al., 2013), porém o seu aumento na
abundéncia ndo pode ser relacionado exclusivamente a sua degradagdo pois foram

encontrados grupos com metabolismo similar e abundancia superior no lodo do reator com



antibidticos.
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Figura 8.9— Distribuicdo da microbiologia a nivel de género (abundancia >1%) nos reatores
controle (R1) e no exposto aos compostos farmacos TMP e SMX (R2).
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8.4 Conclusao

O LGA produzido na presenca de altas doses de TMP e SMX (200 pg-L* cada)
apresentou boa sedimentabilidade, porém sua integridade estrutural ficou prejudicada,
interferindo na quantidade de lodo no reator. A capacidade de remover C, N e P foi
semelhante aquela desenvolvida no reator controle. No entanto, ndo foram observadas
remocdes elevadas de TMP (~30%) e SMX (~60%) quando comparadas a sistemas
anaerdbios ou aerdbios de biomassa flocular. Foram encontradas concentragdes significativas
apenas de SMX no lodo. Quando o sistema foi suplementado com AQDS, foi observado
aumento nos valores de remocdo dos antibidticos TMP (~75%) e SMX (~95%),
possivelmente pela acdo catalitica do mediador redox em processos cometabdlicos.

Os ensaios respirométricos relevaram que a presenca dos farmacos impactou
negativamente a atividade dos organismos heterotroficos e envolvidos na remocao do fosforo,
mas impactaram positivamente a atividade dos organismos nitrificantes e desnitrificantes

Percebe-se um crescimento do grupo Proteobacteria e Bacterioidetes nos dois
reatores, e diminuicdo do grupo Planctomycetes. Verificou-se que o lodo exposto aos
antibidticos se assemelha mais com o lodo de in6culo que o lodo do reator controle R1,
mostrando que a presenca dos mesmos inibiu ou favoreceu alguns géneros durante a formacéo
dos granulos, possivelmente proporcionado pela acdo bactericida. Entre estes, verificou-se
que as nitrificantes, Nitrosomonas (BOA) e CandidatusNitrotoga (BON), foram favorecidas

pela granulacdo e tiveram a abundéancia relativa muito maior do reator R2 do que no R1.
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9 CONSIDERACOES FINAIS

O lodo granular aerébio (LGA) vem se configurando como uma tecnologia emergente
promissora para a remocao simultanea de carbono, nitrogénio e fosforo. O presente trabalho
objetivou avaliar o efeito de céations divalentes e micropoluentes emergentes (farmacos e
parabenos) na formacdo, remocdo, microbiologia e estabilidade operacional de sistemas de
LGA. Dessa forma, como principais conclusdes e recomendacbes para trabalhos futuros,
podem ser destacados 0s seguintes aspectos:

s O uso de RBS com alimentacdo/descarte simultaneos foi capaz de formar
granulos mesmo operado em baixa velocidade ascensional. O uso de célcio para
esse tipo de reator ajuda na sedimentabilidade dos granulos, porém ndo se mostrou
marcante no tempo de granulagdo. A adicdo de célcio se mostrou mais impactante
na formacéo e estabilidade operacional de RBS convencional, onde as pressdes de
selecdo sdo mais elevadas, que acabam por estimular mais a producdo de SPE.

o A cinza de carvdo mineral ndo foi um bom elemento agregador do LGA devido
a uma Unica dosagem no sistema e incapacidade de imobilizacdo no RBS, que
apesar da baixa pressdo de selecédo, resultou na saida desta com o efluente, mesmo
em poucos dias de operacdo. Com isso, sugere-se um estudo mais aprofundado
sobre essa alternativa com dosagens continuas.

= A presenca de micropoluentes emergentes (como antibidticos e parabenos)
interfere na formacdo e estabilidade dos granulos, especialmente da producdo de
SPE, morfologia do granulo, maior exposicdo da biomassa a eventuais agentes
toxicos e concentracdo de biomassa dentro do sistema.

o Foram obtidas elevadas remocGes de parabenos em sistemas LGA. Contudo,
alguns antibioticos sdo mais resistentes a degradacdo em LGA, como é o caso da
trimetroprima, e alguns ajustes podem ser usados para facilitar a remocdo desses
compostos por LGA. Um deles € aumentar o tempo anaerobio do ciclo A/O
(anaerdbio e aerobio) para intensificar a formacdo de SPE, para remové-lo por
adsorcéo, e favorecer reagdes redutivas que facilitam a remocdo desse composto.
Outras investigacOes ainda podem ser realizadas, como avaliar outras configuracfes
de ciclo, como A/O/A(anaerdbio, aerdbio e andxico), assim como com outros tipos

de substratos que facilitem as reacfes cometabdlicas desse composto.
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