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RESUMO

A presenca de farmacos e produtos de higiene pessoal nas dguas residudrias tem sido
relatada como um dos maiores desafios para os processos de tratamento de esgotos no
cendrio atual. Nesse contexto, o presente trabalho visou avaliar a influéncia de
antibidticos na formacgdo do lodo granular aerdbio, sua estabilidade, nas eficiéncias de
remogao bioldgica de matéria organica, nitrogénio e fésforo, bem como na cinética dessas
reacOes. Ademais, também foram avaliados os percentuais de remocao dos farmacos, bem
como foram estudados os efeitos causados por eles nas propriedades dos granulos, como
sedimentabilidade e morfologia. Foram operados dois RBSs (R1 e R2) em regime de
volume varidvel, que foram submetidos a ciclos de 6 horas, compreendendo as fases de
alimentacdo, periodo anaerdbio/andxico, aeracdo, sedimentagdo, descarte e descanso. A
diferenca entre os reatores foi a adi¢cdo dos antibidticos trimetoprima (TMP) e
sulfametoxazol (SMX) no reator 2, em concentracdes de aproximadamente 200 pg-L’!
cada. A sedimentabilidade dos lodos ndo foi afetada pela presenca deles, enquanto a
producdo de SPE (substincias poliméricas extracelulares) foi maior em R1, influenciando
diretamente na morfologia dos granulos, os quais apresentaram-se mais densos e lisos que
os de R2. As eficiéncias de remo¢do de DQO atingiram valores maiores que 90%,
enquanto as médias de nitrogénio e foésforo giraram em torno de 73% e 65%,
respectivamente, ndo apresentando diferencas relevantes entre os dois reatores.
Entretanto, notaram-se algumas disparidades na cinética dessas reagdes, como os valores
da constante de crescimento (im) dos organismos heterotréficos, com médias de 3,18 d’!
em R1 e 2,37 d! em R2. Também foram obtidas maiores absor¢des de nitrogénio no
processo de desnitrificacdo no reator 2, além de maiores liberacdes e absor¢des de fosforo
no reator 1. As remocdes dos dois antibidticos foram relativamente baixas (médias de
25% para TMP e 56% para SMX na ultima etapa), principalmente quando comparadas
com outras tecnologias citadas pela literatura, como os reatores UASB e mesmo em

digestores anaerdbios de lodo.

Palavras-chave: Lodo granular aerdbio. Tratamento de Esgotos. Micropoluentes.

Farmacos. Cinética.



ABSTRACT

The presence of pharmaceuticals and personal care products in wastewater has been
reported as one of the biggest challenges for sewage treatment processes in the current
scenario. In this context, the present work aimed to evaluate the influence of antibiotics
on aerobic granular sludge formation, stability, the biological removal efficiencies of
organic matter, nitrogen and phosphorus, as well as on the kinetics of these reactions. In
addition, pharmaceuticals removal percentages were also evaluated, as well as their
effects on granule properties, such as settleability and morphology. Two SBRs (R1 and
R2) were operated in a variable volume regime, which were submitted to 6-hour cycles,
comprising the phases: filling, anaerobic/anoxic reaction aeration, settling, decanting,
idle. The difference between the reactors was the addition of the antibiotics trimethoprim
(TMP) and sulfamethoxazole (SMX) in reactor 2, at concentrations of approximately 200
ng-L! each. The settleability of the sludge was not affected by their presence, while EPS
(extracellular polymeric substances) production was higher in R1, directly influencing
granule morphology, which was denser and smoother than R2’s. COD removal
efficiencies reached values greater than 90%, while nitrogen and phosphorus averages
were around 73% and 65%, respectively, showing no relevant differences between the
two reactors. However, some differences in the kinetics of these reactions were noted,
such as the maximum growth rate constant values (um) of the heterotrophic organisms,
with averages of 3.18 d! in R1 and 2.37 d!' in R2. Higher nitrogen uptake was also
obtained in the denitrification process in reactor 2, as well as higher phosphorus release
and uptake in reactor 1. The removal of the two antibiotics was relatively low (average
of 25% for TMP and 56% for SMX in the last stage), especially when compared with
other technologies reported in the literature, such as UASB reactors and even anaerobic

digesters of sludge.

Keywords: Aerobic granular sludge. Wastewater Treatment. Micropollutants.

Pharmaceuticals. Kinetics.
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1. INTRODUCAO

A tecnologia de granulacdo aerébia vem sendo muito estudada hd pelo menos 20
anos e consiste na formacdo de agregados microbianos densos € compactos, que se
formam a partir de uma matriz rica em microrganismos, como lodo de estagdes de
tratamento de esgoto e, até mesmo, efluentes domésticos ou industriais. Essa
transformacdo € induzida ao submeté-los a condi¢des operacionais especificas em um
reator, como altas tensdes de cisalhamento e alternancia de periodos aerdbios e
anaerébios/andxicos, conhecido como regime feast/famine (NANCHARAIAH; REDDY,
2018). Com a formagdo do lodo granular aerébio (LGA), pode-se comegar a observar
caracteristicas extremamente positivas sobre os flocos de lodo ativado, como a velocidade
de sedimentacdo bem mais alta e a capacidade de tolerar grandes variacdes de carga
organica (ADAV et al., 2008), além de uma excelente diminui¢ao no consumo energético,
principalmente no caso de tratamento em escala real (FRANCA et al., 2018).

Entretanto, grande parte das estagdes de tratamento de esgoto do Brasil sdo
projetadas para realizarem o tratamento a nivel secunddrio ou tercidrio, ou seja, para
promoverem a remog¢do de matéria organica e nutrientes (BUARQUE, 2017), ndo sendo
realizada a remocdo eficiente de micropoluentes emergentes, por exemplo. Tais
compostos caracterizam-se por apresentarem efeitos de toxicidade aqudtica, selecdo de
bactérias patogénicas resistentes, desregulacdo enddcrina, entre outros (KIM; AGA,
2007; KUMMERER, 2010) e incluem farmacos, hormdnios naturais e sintéticos,
produtos de higiene pessoal etc. (DE AQUINO; BRANDT; CHERNICHARO, 2013).

Por isso, a fim de evitar danos a saide da populagdo, que pode entrar em contato
com tais substancias através da dgua tratada, caso ndo sejam devidamente eliminadas dos
esgotos, deve-se evitar que estas cheguem aos corpos hidricos, buscando alternativas de
tratamento que as removam eficientemente das dguas residudrias, melhorando, por
exemplo, as tecnologias de lodos aerébios. Tal melhoramento € extremamente necessdrio,
pois, em alguns estudos, percebe-se que esse tipo de lodo possui eficiéncias de remog¢ao
de farmacos menores que as de processos anaerdbios, como relatado por Alvarino et al.
(2014), mais especificamente para trimetoprima e sulfametoxazol, comparando um reator
de lodo ativado convencional (LAC) com um UASB. Ainda assim, excelentes resultados
de remocao do segundo antibidtico, por exemplo, foram obtidos em ambas as tecnologias,
como os valores > 98% utilizando lodo ativado (KASSOTAKI et al., 2016) e de 99 £ 1%
em um digestor anaerobio (CARBALLA et al., 2007).
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A maior parte dos estudos que procuram entender a influéncia dos micropoluentes
nos mecanismos de remogdo trata de reatores anaerdbios ou de lodo ativado, havendo
poucos trabalhos na 4drea de LGA. Destaca-se que existem evidéncias de que os farmacos
e produtos de higiene pessoal afetam negativamente a qualidade dos granulos,
provavelmente diminuindo sua estabilidade (ZHAO et al., 2015). Além disso, ressalta-se
que a adicdo dessas pequenas quantidades de antibiéticos (da ordem de pg-L') nio possui
a capacidade de causar influéncia significante nas biomassas granular e suspensa, bem
como nas eficiéncias de remocdo, apesar de alterar a composi¢do da comunidade
microbiana (KANG et al., 2018a).

Nesse contexto, diversas pesquisas ja foram realizadas com o intuito de analisar o
desempenho de reatores aerdbios e anaerdbios alimentados com efluentes contendo
farmacos, tanto em relagdo a remocao destes quanto em relagdo a de matéria orgéanica
carbondcea e dos nutrientes nitrogénio e fosforo, principalmente. Entretanto, uma
quantidade muito reduzida de pesquisadores tem se preocupado em estudar e analisar a
influéncia desses compostos nos mecanismos de remocdo de DQO e nutrientes, além dos
parametros cinéticos dos microrganismos envolvidos nessas reacdes. Nesse aspecto,
entende-se como parte integrante as bactérias heterotroficas, responsdveis pela remogao
de matéria organica, as bactérias nitrificantes, que se caracterizam por realizarem a
conversdao de amoOnio a nitrito e posteriormente a nitrato, os organismos desnitrificantes,
que reduzem essas formas oxidadas a nitrogénio gasoso, e, por fim, os organismos
acumuladores de fosforo, responséveis pela remog¢do desse nutriente.

Sendo assim, o presente trabalho torna-se relevante por avaliar ndo somente a
influéncia de antibiéticos (no caso, trimetoprima e sulfametoxazol) nas caracteristicas
gerais do lodo granular aerdbio, como a morfologia dos granulos e a producao de SPE,
mas principalmente na cinética das mais diversas reacdes de transformacdo ocorridas a

nivel celular, abordando tal lacuna de conhecimento.
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2. OBJETIVOS

2.1.  Objetivo Geral
Avaliar a influéncia de antibidticos na formagdo do lodo granular aerébio, sua
estabilidade, nas eficiéncias de remoc¢do biologica de matéria organica, nitrogénio e

foésforo, bem como na cinética dessas reagoes.

2.2.  Objetivos Especificos

Desenvolver granulos com a presenga de antibidticos, caracterizando-os em termos
de sedimentabilidade e morfologia;

Comparar o desempenho dos reatores na presenca e auséncia de farmacos com
relacdo a remoc¢ao de matéria organica e nutrientes;

Avaliar a eficiéncia de remog¢do de trimetoprima e sulfametoxazol pelo LGA;

Investigar a influéncia dos farmacos nos mecanismos de remocdo de carbono,

nitrogénio e fosforo.
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3. REVISAO BIBLIOGRAFICA

Os granulos aerébios podem ser cultivados tanto em escala laboratorial quanto em
escala real, preferencialmente em reatores do tipo bateladas sequenciais (RBS), sendo
capazes de realizar diversos processos bioldgicos, entre eles: biodegradagdo,
bioacumulacdo e biossor¢do de contaminantes (SARMA; TAY; CHU, 2017). A maioria
dos estudos em escala laboratorial relata o uso dessa tecnologia para o tratamento de
esgotos sintéticos, porém existem pesquisas que promoveram o tratamento de esgoto real,
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., 2010). Sabe-se que os granulos aerébios
jé foram utilizados para processos de remog¢ado 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., 2015).

Entretanto, ainda ha muitas questdes a serem descobertas e melhoradas nesta
tecnologia, sendo as principais delas: a estabilidade dos granulos aerdbios, os longos
periodos de start-up no caso de tratamento de esgotos reais, a desidratacdo e
digestibilidade do LGA e as condicdes necessdrias para se obter remocdes totais de
fosforo e nitrogénio (NANCHARAIAH; REDDY, 2018). Além dessas dificuldades, um
dos maiores problemas ainda nao resolvidos dessa tecnologia € entender o motivo da
instabilidade dos granulos e como resolvé-la (LEE et al., 2010), que pode ser ocasionada,
por exemplo, por aumento da carga organica (BECH, 2011), pelo desenvolvimento de um
nucleo anaerobio (YANG et al., 2014), bem como pela presenca de micropoluentes

(ZHAO et al., 2015).

3.1. Formaciao dos agregados microbianos

Na maioria dos estudos, os granulos aerdbios sdo formados a partir de uma
amostra de lodo ativado convencional (MORGENROTH et al., 1997). Esta é submetida
a sucessivos ciclos, que compreendem as fases de alimentacdo (enchimento), aeracdo
(reagdo), sedimentacao e descarte de efluente, onde observou-se que aparentemente sdao
melhor cultivados em reatores do tipo batelada sequencial (RBS) (LEE et al., 2010). Sabe-
se que, apos alguns ciclos, e aplicadas algumas pressoes de selecdo fundamentais, como
o tempo de sedimentacdo e a taxa de troca volumétrica, induz-se a formacao de granulos

aerdobios.
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Zhang, Hu e Lee (2016) propuseram um mecanismo de formacdo destes em quatro
etapas, sendo elas a adesdo de células, a formacdo de microagregados, a produgdo de SPE

e a maturacdo dos granulos, em que se tornam compactos.

3.1.1. Lodo de inéculo

O lodo ativado convencional (LAC) é o mais utilizado como inéculo em reatores
de escala laboratorial, com o intuito de promover o start-up do processo de formacao de
granulos aerébios. Isso ocorre devido a comunidade bacteriana residente naquele ser de
extrema importancia para o processo de granulacdo aerdébia (LEE et al., 2010). O tipo de
bactéria presente no lodo ativado da maioria das estagcdes de tratamento de esgoto em
escala real sdo as hidrofébicas, as quais sdo mais propensas a formarem agregados sob a
forma de flocos, ao contrario das hidrofilicas (ZITA; HERMANSSON, 1997). Quanto
maior a quantidade de bactérias hidrofébicas no lodo de indculo, mais rdpido serd o
processo de granulagio (WILEN et al., 2008).

Cabe ressaltar que esse tipo de lodo apresenta uma predominincia de
microrganismos com morfologia filamentosa, resultando em flocos mais inchados e de
baixa de densidade e, consequentemente, com capacidade de sedimentacdo prejudicada e

lenta.

3.1.2. Granulacio aerébia

O lodo granular aerébio (LGA) € o resultado final da granulacio aerébia, ou seja,
do processo de transformacgdo de flocos de lodo em granulos, induzida por pressdes de
selecdo. Caracteriza-se pela pequena quantidade de microrganismos filamentosos e
agregados floculentos, mas principalmente pela predomindncia de granulos, nos quais
diferentes espécies de bactérias possuem fungdes especificas na degradacio de poluentes
presentes no esgoto e crescem na auséncia de um meio suporte (LIU; TAY, 2004). Outra
forma de identificagdo dos granulos, proposta por um workshop em 2006, é a de
agregados microbianos com tamanho minimo de 0,2 mm (DE KREUK; KISHIDA; VAN
LOOSDRECHT, 2007).

Os granulos aerdbios possuem uma estrutura microbiana forte, com excelentes
capacidades de sedimentacdo e retencdo de biomassa, além da habilidade de suportar
grandes variagOes de caga organica (ZHENG et al., 2006). Entretanto, a caracteristica

mais promissora dessa tecnologia em comparacdo a de lodo ativado convencional € a
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possibilidade de remog¢ao de metais pesados, como niquel, cddmio, cobre e zinco (LIU et
al.,, 2003; XU; LIU; TAY, 2006), além de poluentes emergentes, como farmacos,
produtos de higiene pessoal e produtos quimicos industriais (SARMA; TAY; CHU,
2017).

Devido a um gradiente de penetragdo de oxigénio no granulo, formam-se
diferentes camadas nele. De acordo com o alcance de penetracdo, hd a formacao de trés
zonas distintas: aerdbia, andxica e anaerdbia, resultando em grande variedade
populacional de microrganismos (ROLLEMBERG et al., 2018). As zonas sdo divididas
em: zona aerébia, a mais externa, que -caracteriza-se pela predomindncia de
microrganismos heterotréficos, responsaveis pela degradacido de matéria organica, a zona
intermedidria, com a presenca de oxigénio suficiente para oxidacdo de amonia, onde
predominam os microrganismos nitrificantes, responsdveis pelos processos de
nitrificacdo, e, por fim, a zona andxica-anaerobia, no centro do granulo, em que hd uma
predominancia dos processos de desnitrificacdo, remocdo de fésforo e anammox
(abreviagdo em inglés de “oxidagdo anaerdbia de amdnia”) (SENGAR et al., 2018), além
da presenca de células microbianas mortas (SARMA; TAY; CHU, 2017).

Os principais fatores que ajudam no processo de iniciacdo da granulacdo sdo a
forca de cisalhamento hidrodinamica, definida com base na velocidade ascensional das
bolhas de ar, e o regime de alimentacdo feast-famine (termo em ingl€s para denominacao
de periodos sequenciais de abundancia e escassez de substrato) (NANCHARAIAH;
REDDY, 2018), os quais ajudam na inducao de fenotipos agregadores, na produgdo de
SPE e na modelagem dos agregados sob a forma de granulos densos e compactos (LV et
al., 2014). Esse regime de alimentagdo caracteriza-se pela alternancia de periodos com
abundancia de substrato (anaerdbio-andxico), quando ha a degradagdo da DQO e a
liberag@o dos ions fosfato presentes e a maior parte da producdo de SPE, com periodos
de consumo e posterior auséncia de substrato (aerébio), seguido de rdpida captura dos
fons fosfato (LIN; LIU; TAY, 2003; ROLLEMBERG et al., 2018).

Além desses, outros fatores também sdo 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
composi¢des de nitrogénio e carbono, a configuracdo do reator, o tempo de retencdo de
solidos (TRS), o tempo de ciclo, o tempo de sedimentagdo e a taxa de troca volumétrica

(FRANCA et al., 2018; ROLLEMBERG et al., 2018).
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Apesar dos indmeros avangos e vantagens da tecnologia de lodo granular aerébio,
existem alguns problemas que ainda ndo foram completamente resolvidos. Os longos
periodos de start-up e a instabilidade dos granulos s@o reportados como 0s principais
desafios enfrentados pelos pesquisadores desta drea (FRANCA et al., 2018). O primeiro
fator ja tem sido estudado hd muitos anos, e ja se sabem algumas estratégias para melhora-
lo, porém o segundo ainda carece de informacdes e solucdes eficazes, especialmente no
caso de aplicacdes em escala real (LEE et al., 2010; SHOW; LEE; TAY, 2012; ZHANG;
HU; LEE, 2016).

3.1.2.1. Tipos de sistema (configuracio do reator)

Pesquisas demonstram que granulos aerdbios ja foram cultivados sob as mais
diversas condi¢Oes operacionais de reatores com a finalidade de tratamento de esgotos.
Os tipos de reator mais comuns para esse fim sdo os reatores em bateladas sequenciais
(RBS) e os reatores de fluxo continuo (RFC).

Os RBSs normalmente caracterizam-se por serem reatores Unicos € apresentarem
um regime de alimentacdo em que um determinado volume de esgoto afluente é
bombeado para seu interior durante um tempo definido, passando um certo periodo
sofrendo as reacOes previstas e sendo posteriormente descartado, apds a fase de
sedimentacdo. Estes ainda sdo divididos em dois tipos (Figura 1):

e Reatores 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 o mesmo volume
da fase liquida no seu interior (BARROS et al., 2020; DERLON et al., 2016).

e Reatores de volume varidvel: caracterizados por possuirem saida de efluente em
uma altura definida (com excec¢do da parte superior) e ter as fases de enchimento
e descarte separadas, sendo o esgoto bombeado até um nivel préximo ao superior
do reator e, depois das fases de aeracdo e sedimentagdo, descartado todo o efluente
tratado localizado acima do ponto no qual foi instalada a saida, fazendo o volume
total do reator variar (MORGENROTH et al., 1997, ROLLEMBERG et al.,
2019a).
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Figura 1 — Tipos de RBS: volume constante (A) e volume varidvel (B)
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Ja os RFCs sao marcados pelo fato de geralmente serem constituidos por algumas
camaras com diferentes finalidades dentro de um mesmo sistema, além de possuirem uma
vazdo de entrada de esgoto definida, que passa constantemente pelo seu interior, sendo
eliminado sob a forma de efluente tratado em uma vazao de saida igual a de entrada.

Apesar de terem a mesma finalidade, os dois tipos de reator possuem muitas
caracteristicas que os diferenciam. A maioria dos pesquisadores utiliza reatores do tipo
RBS para atingir a granulacdo, em decorréncia do cultivo rapido e seguro dos granulos e
da flexibilidade operacional oferecida por estes (NANCHARAIAH; REDDY, 2018).
Além desses beneficios, pode ser citado que os RBSs, principalmente aplicados em escala
real, exigem uma drea bem menor que os RFCs, em decorréncia de todos os processos e
fases do ciclo ocorrerem em um tnico reator, ao contrario do segundo tipo, o qual envolve
varias camaras distintas, fazendo-se necessdria uma drea maior para implantacdo.
Entretanto, os reatores de fluxo continuo também oferecem uma série de vantagens em
comparacao aos reatores em batelada sequencial, como: maior facilidade de operacdo e
controle, por ndo requererem controle minucioso de cada fase dos ciclos de operacdo
(CHEN et al., 2017; CORSINO et al., 2016), capacidade de tratar grandes quantidades de
esgoto, ao contrario dos RBSs, que se limitam a tratar uma quantidade limitada por

batelada, além de exigirem o armazenamento da 4gua residudria, e facilidade de
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instalacdo em escala real, pelo fato de a maioria das infraestruturas de tratamento ji
existentes serem preparadas para esse tipo de regime, bastando fazer a introdu¢ao do LGA

(KENT; BOTT; WANG, 2018).

3.1.2.2. Estabilidade dos granulos

O conceito de estabilidade de um LGA envolve a ndo variagdo das suas
propriedades de tamanho e bioatividade, bem como a auséncia de desintegracdo e
lavagem de granulos do reator (FRANCA et al., 2018). Apesar da extensa gama de
estudos e pesquisas acerca do assunto de granulacdo aerdbia, as quais relatam suas
diversas vantagens em comparacdo aos processos de tratamento por lodo ativado
convencional, a questdo da instabilidade dos granulos, principalmente em operacdes de
reatores a longo prazo, ainda € um grande desafio a ser enfrentado, atrasando a sua
aplicagdo pratica em escala real.

Um dos objetivos de alguns estudos recentes € justamente estudar como o0s
parametros de operacdo do reator podem influenciar e melhorar a estabilidade dos
granulos aerdbios, pois esses fatores estdo intimamente relacionados (SHOW; LEE;
TAY, 2012). Parametros, como carga organica, condi¢des do regime feast/famine, tensao
de cisalhamento, nivel de OD e tipo de substrato, podem influenciar nas caracteristicas
morfoldgicas e de sedimentabilidade dos agregados microbianos, além da distribui¢do
interna das bactérias e suas atividades metabdlicas. Consequentemente, espera-se que
esses fatores também afetem a estabilidade dos granulos em questao (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 md!), 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. Entretanto, em uma subsequente aplicacdo de carga organica de 0,6 kg
DQO m™d"!, conseguiu-se manter a estabilidade destes. Ademais, Zhang et al. (2011)
reportaram que granulos aerébios cultivados sob baixa carga organica (0,58 kg DQO m™
d!) e baixas taxas de aeracdo apresentaram estrutura frouxa e porosa e se mostraram
instdveis quando atingiam diametros maiores que 1 mm. Esse tultimo fato fortalece a
teoria de que granulos pequenos sdo mais favordveis para operagdes de tratamento de

esgotos a longo prazo.



23

Entretanto, granulos cultivados em cargas orgénicas altas também 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 organica tem sido indicada como tendo trés razdes principais: o excesso de
crescimento de microrganismos filamentosos (LIU; LIU, 2006), a hidrélise das proteinas
intracelulares e degradacdo 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 (ADAV; LEE; LAI, 2010).

Em decorréncia dos resultados bastante diferentes em relacio 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¢des de
operacdo do reator em questdo. No entanto, alguns estudos reportaram valores ou faixas
de valores ideais para isso, como Kim, Kim e Jang (2008), que determinaram que a carga
organica ideal para a nio desintegracdo dos granulos era de 2,52 kg DQO m>d’!, e Tay,
Jiang e Tiong-Lee Tay (2004), que notaram a impossibilidade de se atingir a granulacdo
com taxas de carga volumétrica < 2 kg DQO m>d..

Com relagdo a taxa de aeragdo, sabe-se que o suprimento de oxigénio e a tensao
de cisalhamento hidrodindmica sdo fatores que influenciam na formacao e estabilidade
dos granulos aerébios (TAY; LIU; LIU, 2001a). Estudos indicam que baixos niveis de
OD, em decorréncia de baixas taxas de aeracdo, favorecem o crescimento de organismos
filamentosos, levando ao colapso dos granulos (LIU; LIU, 2006), bem como uma alta
intensidade de aeracdo favorece a formacgao de granulos estdveis, ndo somente por impor
uma grande tensdo hidrdulica de cisalhamento, com a consequente compactacdo dos
agregados microbianos, mas também por inibir o supercrescimento de bactérias
filamentosas e de granulos grandes (ADAYV et al., 2008).

Mosquera-Corral et al. (2005) provaram isso ao fazer um experimento no qual
manteve granulos estdveis 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, os quais sofreram um
processo de desintegracdo e lavagem do reator. Cabe ressaltar que dificilmente foram
feitos 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 concentragdo de biomassa, o
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tamanho do granulo, o tipo de substrato e a comunidade microbiana (FRANCA et al.,
2018).

Outro parametro que pode influenciar na estabilidade dos granulos € o tipo de
substrato utilizado na alimentacdo do sistema. Granulos alimentados com glicose
apresentaram uma morfologia menos densa e superficie filamentosa, em decorréncia de
uma predominancia de organismos filamentosos, enquanto que os alimentados com
acetato foram reportados como tendo uma microestrutura compacta dominada por
bactérias em forma de bacilo altamente compactadas (MOY et al., 2002; TAY; LIU; LIU,
2001b). Isso indica que substratos ricos em energia, como glicose e sacarose, induzem a
reproducdo de bactérias filamentosas. Substratos orginicos relativamente complexos,
como os carboidratos, que sdo degradados em varios passos e formam diversos compostos
intermedidrios, produzem granulos com microestruturas complexas e em camadas, além
de uma maior diversidade de microrganismos, incluindo filamentosos, enquanto que
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, ha pesquisas com vdrios outros substratos. O uso de fenol como
fonte de carbono deu origem a granulos fortes, porém com grande tempo de cultivo
(ADAV et al., 2007). Com propionato, também foi observado um atraso na granulagdo e
a formacdo de granulos fortes e de estrutura compacta, podendo ser utilizados para
aplicagdes em longos periodos sem desintegragdo (LEE et al., 2010). Por fim, Pronk et
al. (2015) avaliaram a influéncia dos compostos intermediarios produzidos no periodo
anaerébio dos RBSs, e perceberam que, utilizando-se metanol como substrato, eram
gerados metano e diéxido de carbono, dando origem a granulos instdveis e filamentosos.

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

Periodos de famine mais longos, que resultam em fases de respiracdo endogena
mais longas, produzem granulos aerébios pequenos, compactos e fortes (GAO et al.,
2011). Foi descoberto, também, que essa condicdo de longos periodos aerébios com
escassez de alimento induz um aumento da hidrofobicidade das superficies das células
bacterianas (LIU et al., 2005; LIU; TAY, 2002), fato que auxilia nos processos de

agregacdo celular. De modo inverso, quando se tem uma predominancia do periodo de
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feast sobre o de famine, relata-se um aumento do nimero de granulos excessivamente
filamentosos (MUDA et al., 2011).

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

Ja levando em consideragdo o fator temperatura, sabe-se que este também afeta a
estabilidade dos granulos, por influenciar diretamente nos tipos de microrganismos e na
taxa de crescimento deles, que estdo relacionados a morfologia granular. Observou-se
que, fazendo a iniciagdo 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 operacao do reator em uma temperatura
de 20 °C, diminuindo posteriormente para 15 °C e 8 °C, ndo afetou a estabilidade dos
agregados a longo prazo. Por isso, em regides frias, € mais recomenddvel que se dé o
start-up do reator na estacdo do verdo, pelo fato de a temperatura mais alta acelerar a
formacao de lodo.

Por fim, com relacdo ao parametro do pH, foi observado que a granulagdo aerébia
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 predomindncia de bactérias, com tamanho maximo de
4,8 mm (YANG:; LI; YU, 2008). Manter o reator sob condicdes alcalinas de pH suprime
efetivamente o supercrescimento de filamentosas nos granulos aerébios (WAN et al.,

2014).

3.1.2.3. Tipos de pressao de selecao
A pressdo de selecdo € uma situacdo de estresse que induz uma mudanga no
comportamento da populacdo microbiana, sendo uma peca chave para uma granulagcdo
efetiva (ROLLEMBERG et al., 2018). De uma forma geral, o principio basico desse
mecanismo € fazer com que os agregados que tenham uma capacidade de sedimentagao
ruim sejam lavados do reator, selecionando e mantendo neste somente os granulos com
Otima sedimentabilidade, fato que ajuda consideravelmente na melhoria da qualidade do

efluente tratado final.
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Como dito anteriormente, é necessdrio que haja fortes pressdes de selecdo nos
reatores de lodo para que se tenham bons resultados nos processos de formacdo de
granulos (TAY; YANG; LIU, 2002). Os principais parametros do reator para que possa
haver uma selecdo dos agregados com melhor sedimentabilidade, a fim de obter LGA
como lodo predominante s@o o tempo de sedimentacdo, a taxa de troca volumétrica e o
tempo de descarte, os quais podem ser matematicamente unificados em um udnico
parametro denominado velocidade minima de sedimentagdo ((Vs)min) (LIU et al., 2005).

Uma excelente sedimentabilidade significa que os granulos possuem uma
velocidade de sedimentacdo (Vs) grande, e, consequentemente, o tempo que as particulas
levam para chegar até a saida do reator € pequeno. Isso significa que os agregados que
possuirem tempo de sedimentacio (ts) maior que aquele para o qual o reator foi projetado,
serdo descartados (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 estd diretamente
ligada a profundidade da porta de descarte (L) deste ou a distdncia 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 € a pressao de
selecdo 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 aerébios no
reator seja a mais proxima possivel de 100%, podendo concluir que o processo de
granulacao estd completo. Com isso, sabe-se que se o tempo de descarte (tq) configurado
para determinado reator for maior que td,min, uma parte do licor misto que estd acima da
altura da porta de descarte continuard sedimentando durante o processo de descarte,
diminuindo a pressdo de sele¢do ao longo do tempo (LIU; WANG; TAY, 2005).

Combinando essas trés principais pressoes de selecao citadas, Liu, Wang e Tay
(2005) conseguiram elaborar uma equagao que define de maneira mais facil e pratica o

parametro da velocidade minima de sedimentacdo ((Vs)min):

V) min =

ts+

L
1
(ta- tamin)? 0
tq

Essa férmula indica que se pode melhorar a selecao de bioparticulas para uma
répida granulagdo através do controle adequado do tempo de sedimentacdo, do tempo de

descarte e da taxa de troca volumétrica do reator.
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Os mesmos autores afirmam que é possivel observar um aumento na fragao de
granulos aerébios a partir do aumento de (Vs)min. Valores desse pardmetro menores que
1,0 m-h! tendem a desenvolver somente flocos e nenhum granulo. Ultrapassando-se esse
valor, iniciou-se a formacdo de granulos no reator em questdo, 0s quais passam a
prevalecer sobre os flocos no sistema a partir de um valor de 4,0 m-h!. Por fim, observou-
se que (Vs)min ndo deveria ser menor 8 m-h™! para se obter uma granulacio aerébia

melhorada, com um quase dominio de espécies granulares sobre floculentas.

3.2. Mecanismos de remocao envolvidos na granulacao

Os sistemas de lodo granular aerébio sdo capazes de realizar quase todos os
processos de conversdo bioldgica, como degradacdo de matéria organica, nitrificacdo de
amonio, desnitrificagdo e remoc¢ao de fésforo, principalmente devido a coexisténcia de
populacdes de microrganismos heterotréficos, nitrificantes e desnitrificantes (YANG;
TAY; LIU, 2004). A remocao convencional de nitrogénio requer as condicdes aerdbias e
anoxicas/anaerdbias para a nitrificagdo da amonia e desnitrificagdo de nitrato ou nitrito,
respectivamente. Além disso, a alternincia de periodos com baixo e alto OD € necesséria
para a remog¢do completa de nitrogénio (NANCHARAIAH; REDDY, 2018).

O processo de remocao de nitrogénio em aguas residudrias consiste basicamente
em duas etapas. A primeira ¢ a nitrificacdo, onde o nitrogénio amoniacal (NH4") é oxidado
a nitrito (NOz"), num processo denominado nitritacdo, e posteriormente oxidado a nitrato
(NO3"), num processo chamado nitratacdo, pelas BOAs (bactérias oxidadoras de amodnia)
e pelas BONs (bactérias oxidadoras de nitrito), respectivamente. A segunda etapa €
denominada desnitrificacdo e consiste na redu¢do do nitrito ou do nitrato a nitrogénio
gasoso (N2) pelas bactérias heterotroficas desnitrificantes (SARMA; TAY; CHU, 2017).
Ressalta-se que, além das BOAs, hd um outro grupo de bactérias, denominadas
“Anammox” (sigla em inglés para oxida¢do anaerdbia de amonio), as quais também
realizam oxidacdo de nitrogénio amoniacal, mas de forma anaerdbia e utilizando o nitrito
como aceptor de elétrons, em vez do oxigénio (O2).

Os processos de nitrificac@o e desnitrificagdo simultaneas (NDS) podem ocorrer
em granulos aerdbios por conta da existéncia das zonas aerdbicas nas camadas externas
e zonas andxicas nas regides mais internas destes. A nitrificacdo se dd nas camadas
aerobicas exteriores do granulo, enquanto a amoOnia é convertida a nitrato, o qual

posteriormente € difundido até o interior deste, onde é usado como aceptor de elétrons
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para a manuteng¢do e crescimento das células em substrato de carbono, via desnitrificagao
(FRANCA et al., 2018).

A Figura 2 demonstra de maneira clara as zonas presentes nos granulos, os
microrganismos predominantes em cada uma delas e os processos de remocdo de
nitrogénio.

Figura 2 — Representacdo grafica das vias de remogdo de nitrogénio em um granulo
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Fonte: Adaptado de Nancharaiah e Reddy (2018).

As técnicas de remocdo de fosforo em reatores contendo LGA se baseiam na
capacidade de algumas bactérias heterotréficas realizarem o processo de bioacumulagio,
que consiste no acimulo de fosfato em suas células, na forma de polifosfatos (WANG et
al., 2008). Sabe-se que os microrganismos denominados OAFs (organismos
acumuladores de fésforo) tém um potencial de acumular fésforo em suas células, havendo
uma simultanea absor¢do de carbono organico soldvel e liberacdo de fosfato na fase
anaerdbia, seguido por uma rdpida captura desse ion no estdgio aerdbio (Figura 3)
(ADAYV etal., 2008). A remocgao do fosforo propriamente dita envolve a sua incorporagdo

na biomassa celular e posterior descarte desta.
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Figura 3 — Esquema representativo dos processos envolvidos no metabolismo dos organismos
acumuladores de fosforo (OAF)
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Fonte: Adaptado de Bech (2011).

Além desse grupo de bactérias, hd, ainda, os ODAFs (organismos desnitrificantes
acumuladores de fosforo), os quais além de estarem envolvidos nos processos de remog¢ao
de fosforo, também auxiliam nos de remocao de nitrogénio, diferenciando-se dos OAFs

por ndo utilizar oxigénio como aceptor, e sim, nitrito ou nitrato (Figura 4).

Figura 4 — Esquema representativo dos processos envolvidos no metabolismo de organismos
desnitrificantes acumuladores de fésforo (ODAF)
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Fonte: Adaptado de Bech (2011).

Por fim, os processos responsdveis pela remocdo de matéria organica, na forma
de carbono solivel e quantificada pelo parametro DQO envolvem principalmente os
organismos heterotréficos (OH) e os organismos acumuladores de glicogénio (OAG)

(ROLLEMBERG et al., 2018). Devido a presenca das diferentes zonas nos granulos
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aerébios, a remoc¢do de matéria organica ocorre simultaneamente a de nitrogénio
(FIGUEROA et al., 2009).

Ap6s a fase de alimentagdo do sistema, a concentracdo de substrato organico
(fonte de carbono) € elevada, sendo completamente difundido para o interior dos
granulos. Entdo, este € parcialmente convertido e armazenado na forma de polimero,
como os polihidroxibutiratos (PHBs). Nas zonas mais internas, esses PHBs encontram-
se disponiveis para serem utilizados como fonte de carbono no processo de
desnitrificacdo, auxiliando na remog¢do de nitrogénio. Durante a fase anaerdbia do ciclo,
a maior parte da DQO € absorvida pelos microrganismos, principalmente por OAGs, os
quais armazenam o carbono como polimeros intracelulares. Finalmente, durante a fase
aerébia, esses microrganismos oxidam os polimeros armazenados previamente

(WAGNER, 2015).

3.3. Influéncia das SPE

As substincias poliméricas extracelulares (SPE) s@o um material viscoso
composto por substancias secretadas pelas bactérias sob determinadas condicdes
impostas pelo meio em que se encontram, € s30 compostas principalmente por proteinas,
polissacarideos, 4cidos huimicos e lipideos (ADAV et al.,, 2008). Esses polimeros
auxiliam e sdo extremamente necessarios aos processos de agregacdo de microrganismos,
formacao dos granulos aerdbios e estabilidades desses agregados. Geralmente, a tensdo
de cisalhamento hidrodindmica causada pelas bolhas da aeracdo induz a producdo de SPE
e um aumento na hidrofobicidade das superficies celulares, melhorando o processo de
formacao granular NANCHARAIAH; REDDY, 2018).

Muitos estudos demonstraram que a maior parte das SPE produzidas se dao
durante a fase de feast no ciclo dos RBSs, logo ap6s o periodo de alimentagdo, no qual a
DQO ¢ preferencialmente degradada. Ao contrdrio, hd um consumo significativo dessas
substancias poliméricas na fase famine, na qual o substrato encontra-se em concentracoes
limitantes, fazendo com que as bactérias utilizem as SPE como fonte de carbono e energia

para fazer respiracdo endégena (CORSINO et al., 2015).
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3.4. Microrganismos no processo de granulacao

3.4.1. OHs

Os organismos heterotréficos sdo microrganismos que estdo relacionados a
remog¢ao de DQO (carbono organico) dos sistemas de tratamento de esgotos, consumindo
a matéria organica, representada pelo substrato, e liberando di6xido de carbono e dgua
(ROLLEMBERG et al., 2018). Eles sao de crescimento rapido e possuem a capacidade
de se manterem estaveis nos sistemas de lodo ativado, porém possuem baixa sensibilidade
para variagdes de oxigénio, pH, temperatura e compostos téxicos (VAN HAANDEL,;
MARALIS, 1999). Os principais grupos de bactérias reportados por serem responsaveis
por esses processos sdo do filo Chloroflexi, dos géneros Flavobacterium e Beggiatoa, €

da espécie Thiothrix nivea, dentre outras (FIGUEROA et al., 2015; WAN et al., 2015).

3.4.2. OAFs

Os organismos acumuladores de fésforo sdo bactérias de crescimento lento
responsaveis pela remogdo de fésforo, por meio da bioacumulacdo desse nutriente no
interior de suas células e posterior lavagem de biomassa para fora do reator. Sob
condi¢cdes anaerdbias, elas armazenam as fontes de carbono na forma de
polihidroxialcanoatos (PHAs), que sdo usados depois 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 aerébio do ciclo, utilizando o oxigénio como aceptor de
elétrons (FRANCA et al., 2018). Accumulibacter spp., Rhodocyclus spp. e Enterobacter
spp. sdo os principais OAFs observados nos estudos (ROLLEMBERG et al., 2018).

3.4.3. ODAFs
Os microrganismos que removem fosforo e utilizam nitrito e/ou nitrato como
aceptor de elétrons sdo chamados organismos desnitrificantes acumuladores de fésforo.
Diferenciam-se dos OAFs pelo fato de utilizarem os PHAs como fonte de elétrons para
realizarem desnitrificacdo (NANCHARAIAH; REDDY, 2018). Sao classificados como

de crescimento lento e levam a uma granulacdo completa.

3.44. OAGs
Os organismos acumuladores de glicogénio (OAGs) sdo microrganismos capazes

de, anaerobiamente, armazenar carbono solivel sob a forma de polimeros lentamente
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biodegraddveis, resultando em uma taxa de crescimento lento (FRANCA et al., 2018). Os
OAGs competem com os OAFs pelo substrato disponivel no meio, sendo a
predominancia de OAGs associada a uma queda na remocdo de fésforo
(NANCHARAIAH; REDDY, 2018). Diretamente relacionadas a remog¢ao de DQO, os
OAGs sdo compostos principalmente pelos grupos Competibacter, Accumulibacter e

Defluviicoccus (ROLLEMBERG et al., 2018).

3.4.5. Nitrificantes/Desnitrificantes

Em decorréncia da nitrificagdo ocorrer em duas etapas, sabe-se que ha dois grupos
distintos de bactérias nitrificantes, que sdo responsdveis pelo processo: as BOAs
(bactérias oxidadoras de amonia), caracterizadas por realizarem a nitritacdo
(transformag¢do de amonio em nitrito) e as BONs (bactérias oxidadoras de nitrito),
responsdveis pelo processo de nitratacdo (conversdo do nitrito em nitrato), ambas
utilizando o oxigénio como aceptor de elétrons. As principais BOAs sdo as Nitrosomonas
europaea € as Paracoccus aminovorans, e as BONs mais conhecidas sdo Nitrospira
defluvii, Nitrobacter, Nitrospiraceae ¢ Bradyrhizobiaceaee (NANCHARAIAH;
SARVAIJITH; LENS, 2018; SZABO et al., 2017; WINKLER; KLEEREBEZEM; VAN
LOOSDRECHT, 2012).

J4 as bactérias desnitrificantes sdo responsaveis pela reducao das formas oxidadas
do nitrogénio (nitrito e nitrato), transformando-as em nitrogénio gasoso, o qual €
removido do sistema pela sua liberacdo para o ar. Os grupos de microrganismos
responsdveis pelo processo de desnitrificagdo sdo os ODHs (organismos desnitrificantes
heterotréficos), representados principalmente pelos grupos Pseudomonas, Rhizobiales,
Zoogloea sp. e Acinetobacter sp. (LIN; SHARMA; VAN LOOSDRECHT, 2013; WAN
et al., 2015; WEISSBRODT et al., 2013), os ODAGs, responsdveis por realizarem
desnitrificacdo e acumulacgao de glicogénio, e os ODAFs, 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).
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3.5. Remocao de farmacos

Os farmacos e produtos de higiene pessoal sdo substincias encontradas com
frequéncia nos esgotos e incluem antibidticos, drogas anti-inflamatdrias, perfumes,
cosméticos, vitaminas etc. (DAUGHTON; TERNES, 1999). Sido considerados como
micropoluentes emergentes pelo fato de serem encontrados nas dguas residudrias em
concentra¢des muito pequenas (da ordem de pug-L!) e por ainda nio terem passado por
um processo de regularizacdo bem definido que trate somente sobre eles (RIVERA-
UTRILLA et al., 2013).

Os maiores problemas ambientais relacionados a esse tipo de produtos € que ainda
ha poucas solucdes comprovadamente eficientes para realizar o tratamento deles, fazendo
com que sejam despejados diretamente nos corpos hidricos. A maior parte das estacdes
de tratamento de esgoto existentes sdo projetadas para promoverem a remocdo de
nutrientes e matéria organica, mas sdo limitadas em questdo de remocao de farmacos
(JOSS et al., 2006). Porém, recentemente algumas tecnologias de tratamento tém sido
reportadas por removerem parcial ou totalmente esses produtos e os de higiene pessoal,
como os lodos ativados, o lodo granular aerdbio e os reatores UASB.

Alvarino et al. (2014), utilizando um reator inoculado com LAC e um reator
UASB, estudaram a remocao de 16 fairmacos e produtos de higiene pessoal diferentes,
entre eles, trimetoprima e sulfametoxazol. Obtiveram resultados que demonstraram a
superioridade dos sistemas anaerobios sobre os aerobios em questdo de remocao desses
poluentes, ao obterem valores consideravelmente maiores no reator UASB (de cerca de
95% para TMP e 90% para SMX) do que no reator com LAC (< 10% para TMP e em
torno de 40% para SMX).

Entretanto, tais resultados variam muito entre as diferentes pesquisas, a0 passo
que sdo modificados o tipo de sistema utilizado e certos parametros do reator, como a
quantidade de sélidos suspensos volateis. Por exemplo, Jewell et al. (2016), utilizando
LAC obtiveram uma remog¢ao média de 83% de trimetoprima, e Kang et al., (2018b)
conseguiram atingir percentuais de cerca de 84% utilizando LGA e 73% utilizando LAC
na remocao de sulfametoxazol.

Os principais mecanismos de remoc¢ao dessas substancias dos esgotos acontecem
via adsor¢do nos sélidos suspensos, com posterior biodegradagcao pelos microrganismos
e remocio delas da fase aquosa (SUAREZ et al., 2008). Entretanto, a depender do
composto e do tipo de sistema utilizado, pode haver a predominincia de um dos

mecanismos. No caso dos antibidticos trimetoprima e sulfametoxazol, por exemplo,
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Alvarino et al. (2014) descobriram que o mecanismo de biodegradacio foi o

predominante na remocao tanto com LAC quanto com reator UASB.

4. MATERIAL E METODOS

Essa pesquisa foi desenvolvida no Laboratério de Saneamento Ambiental —
LABOSAN, localizado no Bloco 713 do Centro de Tecnologia da Universidade Federal
do Ceard — UFC - Campus do Pici.

4.1. Caracteristicas gerais do sistema
Dois reatores cilindricos do tipo coluna de bolhas foram utilizados para realizar o

cultivo de lodo granular aerébio (Figura 5).

Figura 5 — Vista Geral dos Reatores de Lodo Granular Aerébio R1 (controle) e R2 (fairmacos)

Fonte: Autor (2019).

Ambos eram feitos em acrilico e geometricamente iguais, com altura util de 1,0

m, didametro interno de 10 cm e 8 L de volume util. Em cada uma de suas bases, foi
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posicionada uma pedra porosa ligada a um aerador, com o intuito de fornecer oxigénio
dissolvido, promovendo uma velocidade ascensional de bolhas de 2,12 cm-s™!. O regime
de alimentacdo dos reatores era em bateladas sequenciais (RBS), pela parte inferior
destes, por meio de uma bomba dosadora BlackStone modelo BL20, a qual promovia
uma velocidade ascensional de liquido de aproximadamente 1 m-h™!. O TDH era de 12
horas, sendo o descarte do efluente feito em reservatérios com capacidade de
armazenamento de 50 L por eletrobombas Robertshaw modelo BAV1013-02UC
localizadas na metade da altura dos reatores, promovendo uma troca volumétrica de 50%
e fazendo com que o volume de liquido no interior fosse varidvel. Os sistemas foram
mantidos a temperatura ambiente, em torno de 25 °C, e cobertos com papel aluminio, em

decorréncia da possibilidade de fototransformagao dos poluentes utilizados.

4.2. Lodo de Inéculo
Os reatores foram inoculados com lodo ativado convencional, predominantemente
floculento, proveniente de uma estacdo de tratamento de esgoto (ETE) tipo carrossel,
responsdvel por tratar o esgoto doméstico de uma industria téxtil, localizada em Fortaleza
— CE (Figuras 6 e 7). Para dar inicio ao experimento, foram adicionados 4 L de inéculo

em cada reator, correspondentes a 50% do volume util destes.

Figura 6 — Imagem aérea da ETE de origem do lodo aerébio para indculo nos dois reatores LGA

Fonte: Google Earth Pro (2019).
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Figura 7 — Sistema carrossel de onde foi retirado o lodo aerébio para in6culo nos dois reatores LGA

Fonte: Autor (2019).

4.3. Solucao afluente

A solucdo de alimentacdo dos reatores era preparada no préprio laboratério e
mantida sob refrigeracdo a 4 °C em reservatérios com capacidade de 50 L com o intuito
de evitar a prévia degradagao do efluente sintético. Sua composi¢do era: carbono soltvel
na forma de acetato (500 mg DQO-L™!), aménio (50 mg N-NH4*L"), fosfato (7 mg P-
PO,*LY), magnésio (75 mg MgSOs7H,O-L'Y), célcio (7,5 mg CaCly-2H,O-LY),
bicarbonato de sédio como alcalinizante (1 g CaCOs-L!) e 1 mL-L! de uma soluco de
micronutrientes, composta por H3BOs (50 mg-L™!), FeCl,-4H,0 (2000 mg-L!), ZnCl, (50
mg-L), MnCl>-4H,0 (500 mg-L!), CuCl,-2H20 (38 mg-L"), (NH4)sMo07024-4H,0 (50
mg-L1), AlCI3-6H20 (90 mg-L"), CoCl-6H,0 (2000 mg-L"), NiCl>-6H,0 (92 mg-L),
Na>Se0s3-5H0 (162 mg-L!) e EDTA (1000 mg-L™") (DOS SANTOS, 2005). A COV e a
carga volumétrica de nitrogénio aplicadas foram, aproximadamente, 1,0 kg DQO m™-dia”
'e 0,1 kg N-NHs* m3-dia'. O pH médio da solucdo afluente foi 6,87. A diferenca entre
os reatores foi a adi¢do dos farmacos trimetoprima (TMP) e sulfametoxazol (SMX) (~200

ug-L! cada) no reator 2 (R2), enquanto o R1 foi mantido como reator controle.
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4.4. Ciclos de Operacao
Os reatores eram submetidos a 4 ciclos consecutivos por dia, com duragdo de 6
horas (360 minutos) cada, compreendendo as fases de alimentagdao/enchimento, periodo
anaerdbio/andxico, aeragdo, sedimentacao, descarte e descanso, conforme observa-se na
Tabela 1. O tempo de sedimentacdo inicial foi de 20 minutos (etapa I), sendo
posteriormente diminuido para 10 minutos (etapa II) e, por fim, para 5 minutos, na etapa
final de operagdo (etapa III). Para manter o ciclo com duracdo de 6 h, o tempo deduzido

da fase de sedimentacao foi adicionado a fase de aeragao.

Tabela 1 — Duragdes das etapas e das fases dos ciclos para os reatores LGA R1 (controle) e R2 (firmacos)

Tempo (min)

Fase do Ciclo Etapa I Etapa II Etapa III
(49 dias) (60 dias) (88 dias)
Alimentacao/enchimento 20 20 20
Periodo anaerébio/andxico 70 70 70
Aeracao 248 258 263
Sedimentacio 20 10 5
Descarte 1 1 1
Descanso 1 1 1

Fonte: Autor (2019).

4.5. Analises

Para o acompanhamento do desempenho dos reatores, foram realizadas as anélises
de demanda quimica de oxigénio (DQO), amdnia (N-NH4"), nitrito (N-NOy"), nitrato (N-
NOjy"), fosfato (P-PO4*), indice volumétrico de lodo (IVL) para os tempos de 1, 5,30 e
60 minutos, s6lidos suspensos totais (SST) e s6lidos suspensos volateis (SSV) de acordo
com o indicado em Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater
(APHA, 2012).

Foi realizada, também, a quantificacio das substancias poliméricas extracelulares,
a cada 15 dias. As fragdes de polissacarideos e proteinas foram extraidas de acordo com
a metodologia de Tay, Liu e Liu (2001c) e tiveram suas quantidades determinadas,
respectivamente, pelo método fenol-sulfirico (DUBOIS et al., 1956) e folin-fenol
(LOWRY et al., 1951).

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

Essa verificagdo foi realizada a cada quinze dias.
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A morfologia dos granulos e a tipificacdo dos principais tipos de microrganismos
presentes nestes foram observadas através de imagens detalhadas obtidas em um
microscopio eletronico de varredura (MEV), modelo Inspect S50 — FEI, com resolugdo
nominal de 3 nm. A preparagdo dessas amostras foi feita de acordo com Motteran, Pereira
e Campos (2013). Ressalta-se que essa andlise foi realizada na Central Analitica da
Universidade Federal do Ceara (UFC).

Para a quantificacdo das concentracdes de TMP e SMX no afluente e no efluente
do R2, foi utilizada a metodologia descrita por Buarque (2017), em que inicialmente as
amostras foram filtradas com membranas de porosidade 0,45 um e acidificadas com HCI
P.A. Em seguida, realizou-se a extracdo em fase sdlida por filtracdo a viacuo, usando os
cartuchos StrataX (Phenomenex®), os quais foram eluidos posteriormente com metanol.
Entdo, fez-se uma andlise do eluato por cromatografia liquida, para a identificacdo dos
farmacos. Utilizou-se um cromatégrafo liquido Shimadzu (20A Prominence), com
detector UV-Vis (SPD-M20A) (258 nm), duas bombas (LC-20AT), forno (CTO-20A),
desgaseificador (DGU-20A3), coluna Hichrom5 C18 (25 cm x 4,6 mm D.I, 0,4 um), com
eluicdo por gradiente (Acetonitrila/HCI 0,1%): aumento de 10 até 80% de acetonitrila em

10 minutos, retornando a 10% em 4 minutos. O fluxo inicial foi de 1,0 mL-min™!

, €, apos
5 minutos de corrida, o fluxo foi aumentado para 2,0 mL-min’". A temperatura do forno

foi mantida em 35 °C, com um volume de inje¢cdo de 20 pL.

4.6. Bioatividade dos principais grupos microbianos

Testes respirométricos foram conduzidos de maneira similar a2 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 aerdbios foi estimada de acordo com
Chandran e Smets (2000) e Silva Filho et al. (2015). Foi utilizado um respirdmetro
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 anodxicas, de acordo com Corsino et al. (2018) e Zafiriadis et al. (2017).

Todos os testes respirométricos foram conduzidos 2 mesma temperatura, com um

volume de 1 litro de lodo, coletado no final da fase de aeracao do ciclo operacional, a fim

de garantir a endogenia e a minima presenca possivel de nitrogénio e fésforo. Os grupos
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de microrganismos foram divididos em quatro grupos principais: organismos
heterotréficos (OH), organismos desnitrificantes (via NO2 e NO3’), organismos
acumuladores de fosforo com diferentes aceptores de elétrons (via Oz, NO2” e NO3’) e
organismos nitrificantes (BOAs e BONS).

Os testes permitiram o cdlculo de constantes e pardmetros 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 os organismos desnitrificantes e os parametros de liberacdo e absorcio de
fosfato para aqueles que removem fésforo.

A amostra de 1 litro de licor misto era submetida a uma leve agitacdo com um
agitador magnético e tinha aeracao controlada pelo respirometro Beluga a fim de que todo
o substrato remanescente fosse consumido e se atingisse a TCO enddégena. Quando esta
era atingida, adicionava-se o substrato referente ao grupo de microrganismos que se
pretendia analisar, sendo 10 mg N-NH4™L™! (cloreto de amonio) para as BOAs, 8 mg N-
NO>-L! (nitrito de sédio) para as BONs e 120 mg DQO-L! (acetato de sédio) para as
heterotréficas. Finalmente, apds a adi¢do dos substratos, eram registrados os valores de
OD e TCO em intervalos de tempo definidos ao longo de todo o periodo de degradagdo
destes, permitindo o célculo das constantes cinéticas em questao.

Os testes de desnitrificacdo foram fundamentados em andlises de DQO, nitrito e
nitrato. Também se coletava 1 litro de lodo dos reatores ao fim do periodo de aeracdo,
identificando, em seguida, a situacdo de respiracdo enddgena com o auxilio do
respirdmetro, e colocando-o sob agitacdo leve. Para a obten¢ao das constantes referentes
A desnitrificacdo enddgena, adicionava-se somente o nitrito (20 mg N-NO>-L') ou o
nitrato (20 mg N-NOs™L!). J4 para a desnitrificacdo exégena, adicionava-se, além destas,
500 mg DQO-L! (acetato de sédio). As taxas de desnitrificagdo 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 minutos, durante 3 horas.

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

1. Injecdo de O: através do aerador conectado ao respirdmetro, o qual era

ligado e desligado quando atingia valores de OD minimo e méximo de 1
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mg-L! e 3 mg-L", respectivamente, com o objetivo de analisar a atividade
cinética dos OAFs;

2. Adigdo de nitrito (30 mg N-NO> L") a fim de serem obtidas as constantes
cinéticas dos ODAFs que utilizam nitrito como aceptor final de elétrons
no processo de biodesfosfatacdo, além de realizarem desnitrificag@o.

3. Adigdo de nitrato (30 mg N-NOs™L") a fim de serem obtidas as constantes
cinéticas dos ODAFs que utilizam nitrato como aceptor final de elétrons
no processo de biodesfosfatacdo, além de realizarem desnitrificagao.

Em cada uma dessas trés averiguacdes, determinavam-se as concentragdes de
ortofosfato, DQO, nitrito e nitrato a cada 30 minutos, durante 4 horas, possibilitando, a
partir desses valores, o cdlculo das constantes cinéticas de cada grupo de microrganismos
relacionados a remogdo de fosforo.

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

mais uma vez.
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5. RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1. Sedimentabilidade do lodo e granulometria

Sabe-se que o indice volumétrico de lodo (IVL) € um parametro fisico que indica
o volume que determinada massa de lodo ocupa, podendo ser utilizado como um
indicador sobre a sedimentabilidade deste. Quanto menor seu valor, menor é o volume
ocupado pela massa de lodo, portanto melhores sdo suas caracteristicas relacionadas a
sedimentacdo. Ademais, a relagdo IVL30/IVLs (razdo entre os valores de IVL ap6s 30 e
ap6s 5 minutos de sedimentacio, respectivamente) pode ser considerada como um bom
indicador da formacao de granulos (SCHWARZENBECK; ERLEY; WILDERER, 2004),
pois mostra o quio proximos estdo esses valores, podendo-se concluir que ha uma
predominéncia de granulos sobre flocos quando essa relacdo atinge valores os mais
proximos possiveis de 1 (um).

As Figuras 8 e 9 demonstram os valores da relagdo IVL30/IVLs e de sélidos

suspensos volateis (SSV) do licor misto ao longo das trés etapas de operacdo dos reatores.

Figura 8 — Rela¢do IVL30/IVLs e SSV para o reator LGA R1 (controle)
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Fonte: Autor (2019).



42

Figura 9 — Relag¢do IVL3o/IVLs e SSV para o reator LGA R2 (farmacos)
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Fonte: Autor (2019).

Analisando os valores de SSV, pode-se perceber que ambos os reatores possuem
uma dispersao muito pequena, estando a maior parte dos dados de R1 variando entre 1,5
e30g SSV-L ' e de R2 entre 1,0 e 2,0 g SSV-L!. Porém, observando que os valores de
SSV em R2 no geral sdao menores, podemos inferir que a presencga dos farmacos de certa
forma ocasionou uma diminuicdo da quantidade de lodo nesse reator, j4 que esse
parametro € um indicativo indireto da quantidade de biomassa presente.

Levando em consideracdo a relacdo IVL3o/IVLs, pode-se observar que os dois
reatores também apresentaram comportamentos bastante semelhantes, com valores
predominantemente baixos e com grande variacdo na etapa I (entre 0,4 e 0,8), indicando
uma prevaléncia de flocos nos reatores, com capacidade de sedimentagdo ruim.
Entretanto, notaram-se valores crescentes € com variacdo relativamente pequena nas
etapas Il e III (entre 0,8 e 1,0), indicando que provavelmente ja havia uma predominancia
de granulos sobre flocos nos reatores. Tal melhora da sedimentabilidade do lodo,
principalmente entre as duas primeiras etapas, deve-se a diminui¢do do tempo de
sedimentacdo do ciclo, que forca uma parte mais floculenta do lodo a ser descartada,
fazendo com que permanecam nos reatores somente as por¢des mais densas de lodo, as

quais possuem melhor sedimentabilidade.
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A Tabela 2 a seguir mostra os valores médios de IVL obtidos nos dois reatores

para cada etapa de operacgdo.

Tabela 2 — Valores médios de IVL nas trés etapas para os reatores LGA R1 (controle) e R2 (fairmacos)

Etapa IVLs (mL.g) IVL3o (mL.g")
Inoculo 189 93
I 151 (40) 80 (12)
R1 Il 35 (12) 31 (10)
111 39 (9) 37 (10)
I 132 (34) 76 (13)
R2 II 48 (8) 43 (10)
111 38 (9) 35(7)

O desvio padrao € exibido entre parénteses.
Fonte: Autor (2019).

Conforme esperado, comparando-se o valor do IVL obtido do lodo de in6culo, ou
seja, antes de ser submetido aos ciclos operacionais nos reatores, percebe-se que o valor
médio desse parametro diminuiu nos dois reatores ja na primeira etapa, tanto para o tempo
de 5 quanto para o tempo de 30 minutos de teste. Isto ja € um bom indicio de melhora na
sedimentabilidade e se deve, em parte, a pressdo de selecdo imposta desde o inicio da
operacdo, com a lavagem de parte do lodo mais floculento pela bomba de descarte na
metade da altura do reator. Na etapa seguinte, nota-se uma diminuicio bem mais
acentuada do IVL, provavelmente decorrente da predominancia de granulos aerébios
maduros, conforme observado nas Figuras 8 € 9, o qual se mantém relativamente estavel
na transicdo para a terceira etapa, sofrendo um leve aumento em R1 e uma leve
diminui¢do em R2. Além disso, comparando-se os valores de uma mesma etapa nos dois
reatores, percebe-se que ndo hd diferencas considerdveis, permitindo concluir que a
presenca de farmacos no reator ndo influencia na sedimentabilidade do lodo.

Em relacdo a granulometria do lodo, obtiveram-se resultados coerentes com o
esperado. O percentual médio de granulos com didmetro > 1 mm foi de 71%, 87% e 97%
em R1 e de 68%, 90% e 95% em R2, nas etapas I, II e III, respectivamente. O aumento
desse percentual ao longo do tempo indica e comprova que agregados microbianos
relativamente grandes (> 1 mm) foram tornando-se cada vez mais abundantes nos

reatores, fato que justifica, também, a melhora da capacidade de sedimentacao, pelo fato
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de granulos maiores serem mais densos e levarem menos tempo para sedimentar. Isso
novamente ocorreu notadamente na transicao da etapa I para a II, quando houve o maior
aumento do percentual, tanto em R1 quanto em R2. Por fim, comparando-se os
percentuais de cada etapa nos dois reatores, mais uma vez nota-se uma diferenga minima
de valores, concluindo que também ndo hd influéncia significativa dos farmacos no

tamanho dos granulos.

5.2. SPE e morfologia dos granulos
Com relacdao as SPE, foram produzidas as Figuras 10 e 11, indicando, em cada
reator, a quantidade de proteinas (PN) e polissacarideos (PS), além do valor da relacdo

PN/PS ao longo do periodo de operagao.

Figura 10 — Valores de PN, PS e PN/PS no reator LGA R1 (controle)
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Figura 11 — Valores de PN, PS e PN/PS no reator LGA R2 (fairmacos)
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Fonte: Autor (2019).

Primeiramente, pode-se observar que o valor da relagdo PN/PS se manteve sempre
igual ou acima de 1, indicando que em todo o experimento havia uma quantidade de
proteina maior ou igual a de polissacarideo na composicao das SPE. Ressalta-se que
somente no lodo mais floculento, ou seja, no in6culo, o valor de PS foi igual ao de PN.
Tais resultados contrariam os obtidos por Adav, Lee e Tay (2007), os quais relataram
maiores quantidades de PS que de PN no lodo granular, em comparagdo ao lodo ativado,
que possuia mais PN que PS. Entretanto, pesquisas também ja demonstraram resultados
semelhantes aos encontrados nesse estudo, obtendo um valor médio de PN/PS = §
(MCSWAIN et al., 2005).

Fazendo-se uma comparacdo entre os dois reatores, nota-se que os valores da
relacdo PN/PS obtidos em um mesmo dia variam muito pouco entre si, chegando,
inclusive, a se igualarem ou apresentarem uma diferenca desprezivel, principalmente nos
4 primeiros dados. A partir do dia 140, nota-se uma leve tendéncia em R2 a manter valores
menores desse parametro, em compara¢do a R1, mas novamente sem diferencas muito
discrepantes. Sendo assim, ndo € possivel afirmar com clareza se a presenca dos farmacos
afeta a predominancia de um desses dois componentes das SPE.

Por fim, conforme pode ser observado nas Figuras 10 e 11, a concentragdo de PN
foi predominantemente maior em R1 que em R2, com excec¢do do dia 61, no qual o valor
foi ligeiramente maior no reator 2. Tal constatacdo leva a uma situagdo semelhante

quando € feita a comparacdo da quantidade total de SPE nos lodos, que se apresenta
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também predominantemente maior no reator 1. Essa afirmagdo é corroborada a partir da
observacdo feita sobre as imagens dos granulos obtidas por MEV apds 180 dias de
operacdo (Figuras 12A e 12B), as quais mostram que havia uma grande quantidade de

SPE nos agregados microbianos do reator 1 e pequena quantidade nos do reator 2.

Figura 12 — Imagens obtidas por MEV dos granulos dos reatores LGA controle R1 (A) e na presenga de
farmacos R2 (B)

Fonte: Autor (2019).

Pode-se observar que o granulo presente no reator 1 € notadamente mais esférico,
possuindo superficie mais lisa, canais bem definidos, com uma estrutura mais densa e
unida, indicando a presenca de grande quantidade de SPE. J4 o granulo do reator 2
caracteriza-se por possuir formato e superficie mais irregulares, com os microrganismos
mais expostos, evidenciando uma quantidade bem menor da matriz de SPE. Tais dados
sugerem que a presenca dos farmacos interfere na produciao da matriz de SPE, inibindo-
a parcialmente. Sendo assim, por apresentarem uma quantidade menor dessas substancias
aglutinadoras, os granulos obtidos no meio com a presenc¢a de antibidticos tendem a se
desestabilizarem com maior facilidade, por ndo serem tdo resistentes as pressoes de

selecdao impostas.

5.3. Desempenho na remocao de matéria organica e nutrientes
As eficiéncias de remog¢ao de matéria organica, nitrogénio e fésforo encontram-se
na Tabela 3. Percebe-se que as remocdes de matéria organica, representada pelo
parametro DQO, foram consideravelmente altas em ambos os reatores, por manterem-se

com valores médios acima de 90% durante todo o experimento. Além disso, destaca-se
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que nao houve diferencas significativas de remog¢do entre R1 e R2, quando operados na
mesma etapa, sugerindo que a presenca de antibidticos ndo afeta os indices de remog¢ao
de DQO, conforme reportado por Schmidt, Winter e Gallert (2012), que também
utilizaram em sua pesquisa os fdrmacos trimetoprima e sulfametoxazol, além de
ciprofloxacina, gentamicina e vancomicina (~40 mg-L! cada), tratados com um sistema
de lodo ativado convencional. Tais percentuais de remog¢ao foram similares aos obtidos
por diversas pesquisas feitas com a transformacao de lodo ativado em LGA, como Adav,
Lee e Lai (2009), que obtiveram valores em torno de 95% para esse parametro, mesmo

utilizando uma COV consideravelmente maior (9,0 kg DQO m™-dia™).

Tabela 3 — Valores médios de eficiéncia de remogao nas trés etapas para os reatores LGA R1 (controle) e
R2 (farmacos)

Eficiéncia de Remocao (%)

Reator Etapa
DQO Nitrogénio Fésforo
I 91 (9) 68,3 (9,0) 55 (10,0)
R1 II 95 (3) 77,9 (2,6) 71,9 (5,3)
I 92 (3) 75 (3,0) 73,1 (5,8)
I 94 (1) 64,0 (14,0) 53,4 (12,4)
R2 I 94 (3) 77,8 (2,8) 66,5 (5,0)
I 93 (1) 73 (5,3) 69,6 (5,8)

O desvio padrio € exibido entre parénteses.
Fonte: Autor (2019).

Com relacdo ao nitrogénio, percebe-se que os percentuais de remocdo foram
notavelmente menores que os de carbono organico, mantendo-se em uma média de 73,7%
para R1 e de 71,6% para R2. Um aumento consideravel do percentual de remocdo foi
observado na transi¢cdo entre a etapa I e a etapa II, em ambos os reatores, podendo-se
afirmar que a diminui¢do do tempo de sedimentacao de 20 para 10 minutos potencializou
a remoc¢ao desse nutriente e a consequente melhoria da qualidade final do efluente.
Comparando os valores médios de remoc¢do de uma mesma etapa entre os dois reatores,
percebem-se variacOes muito pequenas (todas menores que 5 pontos percentuais),
podendo-se afirmar novamente que a presenga de farmacos nao influencia no parametro
em questao.

No que diz respeito a remocdo de fésforo, o comportamento dos sistemas se

mostrou bastante semelhante ao observado em relacdo ao nitrogénio. Com médias ainda
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menores, de 66,7% em Rl e 63,2% em R2, apresentaram, também, um aumento
relativamente grande de eficiéncia entre as etapas I e II, em ambos os reatores,
evidenciando mais uma vez a influéncia positiva da diminuicio do tempo de
sedimentacdo. Apds essa primeira transicdo entre etapas, nota-se que os dois reatores
apresentaram uma tendéncia a manterem de certa forma estdveis as eficiéncias de
remocdo, as quais foram ligeiramente maiores no reator controle, ndo sendo possivel
considerar que os farmacos afetam na remocao de fésforo.

O aumento do desempenho na remocdo dos dois nutrientes associado,
principalmente, a transi¢cdo entre as etapas I e II, pode ser explicado pelo fato de a
diminui¢cdo do tempo de sedimentagdo ter imposto uma pressao de selecao sobre o lodo,
fazendo com que os microrganismos mais leves fossem aos poucos sendo descartados.
Com isso, conforme pode ser confirmado com os valores da relagdao IVL30/IVLs, houve
nos reatores uma predominancia de granulos, os quais apresentam as zonas andxica e
anaerdbia, responsdveis por abrigarem, predominantemente, o0s organismos
desnitrificantes e acumuladores de fésforo, os quais provavelmente ndo apareciam com
grande frequéncia no lodo floculento do inicio do experimento.

Entretanto, os valores relativamente baixos de remog¢do de nitrogénio e fosforo
podem ser explicados pelo fato de ambos os processos requererem matéria organica
(DQO) para acontecerem, a qual passa a ser um fator limitante nos esgotos, pois também
€ utilizada para o crescimento e reproducdo das células bacterianas que formam os
granulos (BECH, 2011). Essa limitacdo de matéria organica ocorre pelo fato de os OAGs,
as bactérias desnitrificantes, OAFs e ODAFs competirem pelo substrato organico
disponivel, e, quando as primeiras prevalecem, associa-se a uma queda na remogao de
fosforo e nitrogénio (NANCHARAIAH; REDDY, 2018).

Os resultados obtidos por Kang et al. (2018b) corroboram com os deste
experimento, pois utilizaram o mesmo TDH (12 horas), concluindo que, utilizando-se
LAC ou LGA, nao houve diferencgas significativas em termos de remocdao de DQO,
nitrogénio e fésforo, quando comparados um reator controle e um reator com a presenca

do antibiético sulfametoxazol (~2 ug-L™").

54. Desempenho na remoc¢ao de farmacos
As Figuras 13 e 14 demonstram os valores das eficiéncias de remog¢do dos dois

farmacos presentes no reator 2, trimetoprima e sulfametoxazol, respectivamente.
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Figura 13 — Eficiéncia de remog¢do do antibiético Trimetoprima no reator LGA R2
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Fonte: Autor (2019).

Figura 14 — Eficiéncia de remocdo do antibiético Sulfametoxazol no reator LGA R2
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Fonte: Autor (2019).

Conforme pode-se observar na Figura 13, no geral, as eficiéncias de remocao de
trimetoprima nao atingiram bons resultados, obtendo valores variando entre 10% e 30%
na etapa I, 7% e 34% na etapa Il e 16% e 42% na etapa III. At€é mesmo o maior valor de
eficiéncia obtido, de 42% no final da dltima etapa, ndo pode ser considerado satisfatorio,
tendo em vista que algumas pesquisas obtiveram resultados consideravelmente melhores,

como Jewell et al. (2016), que atingiram uma remog¢do média de 83% de TMP apds o
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periodo de start-up do reator, utilizando um sistema de lodo ativado convencional, com
TDH = 12 horas e duas concentragdes diferentes do antibiético (~5 pg-L™! e ~500 pgL-
1). De forma geral, os resultados apresentaram baixa variabilidade entre as diferentes
etapas, visto que hd muitos intervalos de interseccdo entre as caixas do grafico.

Com relagdo ao antibidtico sulfametoxazol, percebe-se claramente que as
eficiéncias de remoc¢ao foram consideravelmente maiores que as de trimetoprima, estando
os valores variando entre 19% e 66% na etapa I, 51% e 88% na etapa Il e 44% e 67% na
etapa III, sendo a etapa inicial a que apresentou uma maior variabilidade de valores. As
remocdes aumentaram na primeira diminui¢do do tempo de sedimentacio, atingindo, no
geral, valores maiores na 2* e 3* etapas, provavelmente devido a maior quantidade de
granulos, os quais possivelmente possuem uma melhor capacidade de adsor¢do do
antibiotico, quando comparados aos flocos de lodo ativado, predominantes na 1* etapa.
Ressalta-se, também, que o intervalo de remoc¢des entre 51% e 66% foi alcancado em
todas as etapas, demonstrando, novamente, uma regularidade no desempenho de R2 ao
longo do experimento.

Tais resultados estdo de acordo com a literatura existente, visto que foram
encontrados valores médios de remocdo de SMX de 76,8% por Zhao et al. (2015),
utilizando lodo granular aerébio e concentraciio em torno de 50 ug-L! do antibidtico,
sendo um desempenho proximo ao obtido por esse estudo, especificamente na etapa II, a
qual obteve média de 69%. Outros dois estudos, também utilizando LGA, com diametro
médio dos granulos de 0,6 mm para ambos e concentra¢cdes de SMX de aproximadamente
2 ug'L!' e 50 ug-L!, obtiveram eficiéncias médias mais altas, de 84% (KANG et al.,
2018b) e 89% (LIU et al., 2019), respectivamente, as quais ndo se aproximaram tanto da
maior média obtida nesse estudo, mas assemelharam-se aos maiores valores alcangados
na 2° etapa, de 85% e 88%.

Os menores percentuais de remocao de trimetoprima, quando comparados aos de
sulfametoxazol se devem, provavelmente, ao fato de o primeiro apresentar melhor
biodegradabilidade em meio sem oxigénio, conforme observado nos estudos citados
anteriormente, sendo possivel que a TMP ndo consiga penetrar até as camadas mais
interiores dos granulos, ndo entrando em contato com os microrganismos de metabolismo

anaerdbio/andxico, 0s mais provaveis responsaveis por sua degradagao.
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5.5. Testes Respirométricos

Os valores médios das constantes especificas maximas de crescimento ([m) das
bactérias heterotréficas em R1 e R2 foram iguais a 3,18 dle2,37d", respectivamente.
Tais resultados nos permitem inferir que a producao de lodo foi menor no reator com a
adicdo dos farmacos, 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 granulos formulada por Zhao et al.
(2015). Os valores obtidos para tal estudo foram um pouco acima do esperado, visto que,
para lodos granulares, Liu et al. (2016) obtiveram valores entre 0,5 e 1,5 dl e Rollemberg
et al. (2019b) obtiveram 0,9 d', enquanto, para lodos ativados convencionais, Barros
(2014) encontrou um entre 2,2 e 3,7 d!, e Metcalf e Eddy (2003) indicam um valor dessa
constante variando entre 1,5 e 5,0 d”'. Portanto, nota-se que, no geral, os lodos dos dois
reatores apresentaram taxas de crescimento altas quando comparadas ao que a literatura
diz sobre lodos granulares, apresentando valores mais préximos as constantes
normalmente observadas nos lodos ativados.

As constantes de meia saturacio (Kss) obtidas das bactérias heterotréficas foram
menores que 2 mg DQO-L’!, sendo valores préximos aqueles tipicos desse pardmetro,
reportados por Metcalf e Eddy (2003), que estdo na faixa entre e 1 e 5 mg DQO-L™,
demonstrando, assim, a grande afinidade desses microrganismos ao substrato utilizado
(acetato). Ademais, a diferenca dos valores dessa constante entre os dois reatores foi
muito pequena, podendo-se afirmar que a presenca dos antibiticos, apesar de terem
interferido em termos de cinética (na taxa de crescimento), como visto anteriormente, nao
afetaram os microrganismos em termos de assimilacdo, ou seja, na afinidade das bactérias
heterotréficas com o substrato em questao.

Com relacdo aos organismos nitrificantes, os valores médios das constantes
cinéticas encontram-se na Tabela 4. Pode-se perceber que a constante especifica maxima
de crescimento (i) foi sutilmente maior em R1 para as BOAs, em comparagdo ao R2, e
igual nos dois reatores para as BONs. Com isso, depreende-se que as bactérias oxidadoras
de amonia apresentaram uma taxa de reproducgdo levemente mais acelerada em R1, porém
a diferenca € tdo pequena que ndo se pode afirmar que a presenca de farmacos prejudicou

o crescimento dos organismos nitrificantes.
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Tabela 4 — Valores das constantes cinéticas das bactérias nitrificantes para os reatores LGA R1 (controle)
e R2 (farmacos)

Reator Grupo de Bactéria fm (d1) Ksn (mg N-L1)
BOA 0,5 1.4
R1
BON 0,1 1,1
BOA 0,4 1,7
R2
BON 0,1 1,5

Fonte: Autor (2019).

Ao comparar os valores dessa constante entre os dois grupos de bactérias
nitrificantes, nota-se que as BOAs possuem crescimento de 4 a 5 vezes mais rapido que
as BONs, nos permitindo inferir que hd 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. Entretanto, mesmo com essa limitacdo de BONSs,
os valores de eficiéncia de nitrificacdo mantiveram-se altos (entre 92% e 96,3%) durante
toda a operagdo, provavelmente porque o periodo andxico do ciclo € suficientemente
grande para promover toda a conversdo de NO2" a NOs".

Ressalta-se que todas as constantes pm encontradas foram similares aquelas
reportadas pela literatura. Tais valores foram para as BOAs e BONSs, respectivamente, de
0,3d!e0,2d"! para Rollemberg et al. (2019b) e de 0,1 d! e 0,3 d"! para Fang et al. (2009).

O valor da constante de meia saturacido (Ks,) tanto das bactérias oxidadoras de
amonia quanto das oxidadoras de nitrito também apresentou uma variacdo desprezivel
entre os reatores 1 e 2. Essa situacdo permite inferir que os antibiéticos presentes em R2
ndo alteraram a capacidade de assimilacdo de amodnia por parte das BOAs e de nitrito
pelas BONSs. Por fim, ao comparar tais valores com a literatura existente, nota-se que, no
geral, os dois grupos de bactérias nitrificantes cultivados apresentaram excelente
afinidade com os substratos utilizados, pois foram consideravelmente menores que os
obtidos por Fang et al. (2009), ou seja, Ksn de 9,1 mg N-NH4*L"! para as BOAs e de 4,85
mg N-NO>L™! para as BONSs, por exemplo.

Com relacdo aos organismos desnitrificantes, a Tabela 5 demonstra os valores das
taxas de consumo médias de nitrogénio (mg N/g SSV/h) da desnitrificacdo endégena e

exdgena, tanto via nitrito quanto via nitrato.
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Tabela 5 — Taxas de consumo médias (mg N/g SSV/h) no processo de desnitrificacdo para os reatores
LGA R1 (controle) e R2 (farmacos)

Condicao
Reator Aceptor
Endégena Exé6gena

NO2> 7,1 37,5
R1

NOs 39 50,2

NOy 11,8 90,7
R2

NO3 6,0 106,2

Fonte: Autor (2019).

Observa-se, primeiramente, que todas as taxas de consumo médias sob a condicao
exogena, ou seja, utilizando a matéria organica extracelular (acetato) como doador de
elétrons, foram consideravelmente maiores que a endégena, sendo o resultado esperado.
No geral, os valores da taxa de consumo para a desnitrificacdo endégena foram menores
que os obtidos por Rollemberg et al. (2019b) quando estes utilizaram LGA, porém
maiores quando utilizaram LAC, principalmente via nitrito, possivelmente por causa da
maior quantidade de SPE presente no lodo granular aerébio, 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 hipétese de que, por terem menos SPE e apresentarem os microrganismos mais
expostos, conforme mostra a Figura 12B, os granulos deste reator permitiam uma melhor
penetracdo do substrato, fazendo com que os organismos desnitrificantes o 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
reacOes aparentemente ndo interferiu no resultado final, visto que as efici€ncias de
remocado de nitrogénio foram semelhantes nos dois reatores.

Rollemberg et al. (2019b) obtiveram, na desnitrificacdo exdgena, valores de 36,5
mg N-NOz/g SSV/h e 57 mg N-NOs7/g SSV/h para o LGA, percebendo-se uma grande
semelhanca com os dados obtidos nesse trabalho em R1. J4 em relacdo a desnitrificacio
enddgena nesse mesmo reator, o valor médio foi similar para a via nitrito (8,0 mg N-NO>
/g SSV/h) e bastante acima para a via nitrato (12,5 mg N-NO3z/g SSV/h).

Por fim, com relacdo aos testes respirométricos de fosforo, foram analisados os

parametros de liberacdo e absor¢do de fosfato pelos OAFs e ODAFs. No reator 1, as taxas
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de liberag¢do variaram de 2 a 5 mg P—PO43'/g SSV/h, enquanto, em R2, variaram de 1 a 3
mg P—PO43'/g SSV/h. Portanto, pode-se afirmar que, no geral, houve maiores taxas de
liberacdo de fosfato no reator sem a presenga de farmacos, levando a crer que estes de
certa forma inibem a acdo dos organismos responsaveis pela liberagdo/acumulacdo de
fésforo. Porém, levando em conta os dados dos dois reatores, obtiveram-se valores um
pouco menores desse parametro, quando comparados com o experimento de Rollemberg
et al. (2019b), que relataram um valor de aproximadamente 6,2 mg P-PO4>/g SSV/h.

Os dados referentes a absorc¢ao de fosfato pelos microrganismos responséveis pela

remocgao de fésforo encontram-se na Tabela 6.

Tabela 6 — Valores de absorcéo de fosfato (mg P-PO4*/g SSV/h) dos OAFs e ODAFs para os reatores
LGA R1 (controle) e R2 (farmacos)

Grupo de Microrganismos

Reator
OAF ODAF (via NO3) ODAF (via NO2)
R1 4.5 2.4 2.1
R2 4,9 1,2 1,2

Fonte: Autor (2019).

Pode-se perceber que a absor¢ao dos OAFs € consideravelmente maior que dos
ODAFs, provavelmente em decorréncia da maior quantidade do primeiro grupo no lodo
dos sistemas em comparagdo ao segundo. Nao houve diferengas significativas nas
absorcoes de OAFs entre R1 e R2, porém, com relagdo aos ODAFs, notou-se uma
diminuicdo desse valor em torno de 2 vezes, no reator com a presenca dos antibidticos.
Tais resultados provavelmente ocorreram devido aos ODAFs serem mais sensiveis aos
poluentes, os quais novamente parecem ter afetado negativamente um grupo especifico
de microrganismos.

Nota-se, pela inclinacdo dos grificos de concentracio de P-POs*, que, apés a
introducdo do aceptor de elétrons (O2 para os OAFs e NO3 ou NO>™ para os ODAFs), a
diminui¢do da concentracdo de fosfato foi mais acentuada em R1 que em R2, para as trés
situacOes (Figura 15). Tal observagdo confirma os dados apresentados na Tabela 6, que
demonstra uma maior absor¢ao por parte dos ODAFs presentes no reator 1, enquanto os
OAFs mantiveram valores similares nos dois reatores. Entretanto, ressalta-se que todos
0s microrganismos em questdo atingiram um patamar de concentragdo de fosfato

semelhante ao final de cada teste, em torno de 5 mg P-PO4*L".



Figura 15 — Parametros biocinéticos dos OAFs e ODAFs em R1 (esquerda) e R2 (direita)
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Essa situacdo também pode ser explicada pelo fato de as concentragdes do ion
fosfato, nas condi¢des anaerdbias, terem atingido patamares mais altos em R1 que em R2,
logo ap6ds da introducdo do aceptor de elétrons. Nos pontos referentes aos 120 minutos
de teste, observa-se que no reator 1, a concentracdo de fosfato esteve sempre acima de 11
mg P-PO4L! enquanto, no reator 2, esteve sempre abaixo de 10 mg P-PO4*-L'. Com
isso, também podem ser confirmados os dados obtidos de liberacdo, que indicam uma
faixa de valores maior no reator controle, justificando essa queda mais acentuada do
grifico de concentracdo de PO4>" apés a introdugio dos aceptores.

Por fim, comparando-se somente o comportamento dos ODAFs, percebe-se que a
velocidade de consumo de nitrito e nitrato como aceptores de elétrons é menor no reator
com adi¢do de farmacos, principalmente nos minutos finais dos testes respirométricos.
Ressalta-se que, apesar disso, as taxas de desnitrificacdo ainda sdo maiores no reator 2,
possivelmente por causa dos outros microrganismos desnitrificantes, como ODAGs e
ODHs, os quais ndo tém os metabolismos inseridos nos célculos para plotagem dos
graficos de remocao de fésforo. Observa-se, também, que, entre esses dois processos, 0
consumo de nitrito € ainda mais lento, fato que pode ser confirmado pela Tabela 5, visto

que as taxas de desnitrificacdo exdgena via nitrito foram menores que as taxas via nitrato.
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6. CONCLUSAO

A presenga dos antibidticos trimetoprima e sulfametoxazol ndo interferiu no
processo de formacdo e maturagdo dos granulos, visto que os valores da relagdo
IVL30/IVLs foram similares em ambos os reatores, havendo, no final do experimento,
uma predominincia de granulos nos reatores € uma consequente melhoria da
sedimentabilidade, que pode ser confirmada, também, pela diminui¢do dos valores de
IVLse IVL3o. Por sua vez, o reator 2 apresentou, no geral, valores menores de SSV, em
comparagdo ao reator 1, sugerindo que os farmacos interferiram negativamente na
estrutura dos granulos, os quais passaram a ser mais suscetiveis as pressoes de selecdao
impostas. Além disso, a quantidade total de SPE também foi predominantemente menor
em R2, afetando diretamente a morfologia dos granulos, os quais apresentaram formato
e superficie mais irregulares, enquanto em R1 foram mais densos e com superficie lisa,
corroborando o fato de que estes apresentaram uma quantidade maior de SPE.

Os percentuais de remog¢ao de trimetoprima foram baixos, com média de 25% na
ultima etapa, enquanto os de sulfametoxazol foram, no geral, mais altos, chegando a
atingir valores maiores que 80%. Em termos de matéria organica e nutrientes, durante
todo o experimento foram observados altos percentuais de remog¢ao de DQO e valores
medianos de remocgao de nitrogénio e fésforo, ndo havendo diferencas significativas de
remogdo de carbono e nutrientes entre os reatores.

As constantes de meia saturacao dos organismos heterotréficos e nitrificantes ndo
apresentaram variagdes relevantes entre R1 e R2, bem como a constante de crescimento
(um) das BOAs e BONs. Entretanto, o valor desse parametro para os OHs foi levemente
menor no reator 2, levando a crer que os antibidticos causam uma diminui¢do da produgdo
de lodo no reator. Além disso, as absor¢cdes na desnitrificacdo via nitrito e via nitrato
foram maiores em R2, e com relacdo ao fésforo, tanto a taxa de absor¢do quanto a de
liberacdo foram, no geral, maiores em R1.

Portanto, nota-se que, apesar de nao terem interferido nas eficiéncias de remog¢ao
de matéria organica e nutrientes, como relatado pela literatura, os antibidticos
trimetoprima e sulfametoxazol afetaram alguns mecanismos de remocdo, pois foram
observadas diferencas relevantes nos valores das constantes cinéticas das referidas

reacoes.
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