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RESUMO

O presente trabalho teve como objetivo avaliar a interferência da adição de diferentes

compostos intermediários (fenol, benzoato e tolueno) na remoção de benzeno em reator

metanogênico sob condições anaeróbias e microaeróbias. O experimento em fluxo contínuo

foi realizado em um reator anaeróbio de manta de lodo e fluxo ascendente (UASB, up-flow

anaerobic sludge blanket), em escala laboratorial, com um volume útil de 2,2 L e tempo de

detenção hidráulica (TDH) de 24 h, alimentado com uma água contaminada com benzeno

(~4,2 mg/L). Em algumas etapas operacionais, o reator foi microaerado, junto à tubulação de

alimentação, com ar sintético (20% O2:80% N2) a uma vazão de 1 mL/min. A adição de

intermediários (~4,3 mg/L cada) influenciou negativamente a degradação de benzeno, sendo o

benzoato o intermediário que apresentou maior interferência e o fenol o que menos interferiu.

Com exceção das etapas com adição de benzoato, a aplicação de microaeração aumentou as

eficiências médias de remoção do benzeno e de seus intermediários. Todos os intermediários

tiveram eficiências de remoção maiores que a do benzeno nas suas respectivas etapas,

indicando que o benzeno é um composto mais recalcitrante do que esses compostos. A

volatilização de benzeno foi negligenciável durante todo o experimento, sugerindo que a

remoção desse composto era realizada, principalmente, por atividade microbiológica.

Finalmente, o reator apresentou uma boa estabilidade com relação ao pH, à alcalinidade e à

remoção de DQO durante todo o experimento, sugerindo que as modificações operacionais

não impactaram negativamente o processo de digestão anaeróbia.

Palavras-chave: benzeno; fenol; benzoato; tolueno; tratamento anaeróbio; tratamento

microaeróbio.



ABSTRACT

The present work had the objective of evaluating the interference of the addition of different

intermediate compounds (phenol, benzoate and toluene) in the removal of benzene in a

methanogenic reactor under anaerobic and microaerobic conditions. The continuous-flow

experiment was carried out in a lab-scale up-flow anaerobic sludge blanket (UASB) reactor,

with a working volume of 2.2 L and a hydraulic retention time (HRT) of 24 h, fed with

benzene-contaminated water (~4.2 mg/L). In some operational stages, the reactor was

microaerated, at the feeding line, with synthetic air (20% O2: 80% N2) at a flow rate of 1

mL/min. The addition of intermediates (~4.3 mg/L each) negatively influenced benzene

degradation, being benzoate the intermediate which presented the highest interference and

phenol which interfered the least. With the exception of the stages to which benzoate was

added, the microaeration application increased the average removal efficiencies of benzene

and its intermediates. All intermediates had removal efficiencies greater than those of benzene

at their respective stages, indicating that benzene is a more recalcitrant compound than these

compounds. Benzene volatilization was negligible throughout the experiment, suggesting that

the removal of this compound was mainly performed by microbiological activity. Finally, the

reactor showed good stability with respect to pH, alkalinity and COD removal throughout the

experiment, suggesting that the operational modifications did not negatively impact the

anaerobic digestion process.

Keywords: benzene; phenol; benzoate; toluene; anaerobic treatment; microaerobic treatment.
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1 INTRODUÇÃO

A contaminação das águas subterrâneas por hidrocarbonetos aromáticos do

petróleo e seus derivados tem sido um grande problema ambiental no mundo todo atualmente.

Geralmente, essa contaminação é resultante de ruptura de tubulações, vazamentos em tanques

subterrâneos de armazenamento de combustíveis e acidentes durante o transporte de petróleo

ou de seus derivados. Entre os hidrocarbonetos aromáticos do petróleo, o benzeno é um dos

contaminantes mais prejudiciais e cancerígenos, além de ser altamente solúvel em água

(MOSMERI et al.,2017).

O benzeno, geralmente, representa menos de 2% da composição do petróleo, mas

ele é importante, pois é considerado o composto mais tóxico e persistente do petróleo. Sua

estrutura e forma dificultam sua oxidação e sua consequente degradação. Pesquisas apontam

que compostos como tolueno, etilbenzeno e xileno, hidrocarbonetos também presentes no

petróleo, degradam-se naturalmente em sistemas de águas subterrâneas, enquanto o benzeno é

um composto mais recalcitrante. De fato, acredita-se que a degradação do benzeno pode ser

inibida na presença de outros hidrocarbonetos, como o tolueno (JOHNSON et al., 2003).

Além disso, no Brasil, etanol é adicionado à gasolina (20-25%, em volume) de

forma a minimizar a dependência de importações de petróleo e atenuar as emissões

atmosféricas automotivas prejudiciais. Entretanto, isso pode agravar o problema de

contaminação de aquíferos subterrâneos, já que o etanol pode exercer um efeito de co-

solvência, aumentando a solubilidade em água dos BTEX (benzeno, tolueno, etilbenzeno

xileno) e, consequentemente, resultando em concentrações mais elevadas (CORSEUIL et al.,

2011).

O processo de degradação de um composto orgânico é definido como a alteração

estrutural da molécula mediada abioticamente ou biologicamente, resultando na formação de

novos compostos ou metabólitos. A taxa de degradação é importante e depende de inúmeros

fatores, incluindo a estrutura química do composto, a concentração do hidrocarboneto no

ambiente, a densidade e a variedade adequada da população microbiana, a disponibilidade de

nutrientes, a presença de outros compostos que podem interferir diminuindo a degradação, a

temperatura da água subterrânea e a quantidade de oxigênio presente no solo (BRAHUSHI et

al.,2017).

Os BTEX representam um alto risco para a saúde humana e para os ecossistemas.

As várias técnicas de tratamento de águas subterrâneas contaminadas com BTEX incluem

métodos físicos, químicos e biológicos. Destes, a biorremediação é a mais popular, porque
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possui baixo custo e simplicidade operacional, além de ser ambientalmente correta. No

entanto, a biorremediação dos BTEX em alta concentração nas águas subterrâneas,

geralmente, é limitada pela toxicidade destes compostos e pela baixa concentração de

oxigênio dissolvido nas águas subterrâneas (LIN et al., 2017).

A degradação microbiana do benzeno ocorre facilmente em condições aeróbias

por uma grande variedade de bactérias, já que esse processo é bastante favorável

energicamente. No entanto, esse hidrocarboneto, muitas vezes, persiste como contaminante

em ambientes sedimentares, pois as condições anaeróbias prevalecem. Embora seja

considerado um dos compostos mais recalcitrantes em ambientes anaeróbios, as evidências

coletadas nas duas últimas décadas por alguns pesquisadores indicam que a degradação do

benzeno pode ocorrer em condições anaeróbias, tendo sido demonstrada em condições

metanogênicas e ligada à redução de diferentes aceptores de elétrons, como sulfato, nitrato,

Fe(III) e Mn(IV) (CERVANTES et al., 2011).

As etapas enzimáticas responsáveis pela ativação do benzeno na ausência de

oxigênio molecular não são totalmente compreendidas, mas, pelo menos, três mecanismos

possíveis foram discutidos: a hidroxilação em fenol, a metilação em tolueno e a carboxilação

direta no intermediário aromático benzoato (WEELINK; VAN EEKERT; STAMS, 2010). O

fenol e o tolueno podem, subsequentemente, ser transformados em benzoato e coenzima A

formando benzoil-CoA. Sob condições metanogênicas, todos os três intermediários foram

observados (MASUMOTO et al., 2012)

A literatura reporta que a adição de baixas concentrações de oxigênio pode

favorecer a degradação inicial do benzeno, pois, sob condições microaeróbias, alguns

microrganismos podem utilizar o oxigênio para introduzir um ou mais grupos hidroxila no

anel aromático através das enzimas mono-oxigenases ou dioxigenases (monohidroxilação e

di-hidroxilação, respectivamente) como nas rotas aeróbias clássicas, ativando

bioquimicamente os hidrocarbonetos aromáticos, para sua posterior clivagem por meio de

rotas metabólicas anaeróbias (FUCHS, 2008).
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2 OBJETIVOS

2.1 Objetivo Geral

Avaliar a interferência da adição de diferentes compostos intermediários (fenol,

benzoato e tolueno) na remoção de benzeno em reator metanogênico sob condições

anaeróbias e microaeróbias.

2.2 Objetivos específicos

Avaliar e comparar a remoção de benzeno sob condições anaeróbias e

microaeróbias.

Avaliar e comparar a remoção de benzeno na presença dos intermediários fenol,

benzoato e tolueno sob condições anaeróbias e microaeróbias.

Avaliar e comparar a remoção dos intermediários fenol, benzoato e tolueno sob

condições anaeróbias e microaeróbias.

Monitorar a volatilização de benzeno sob condições anaeróbias e microaeróbias.
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3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA

3.1 Benzeno

O benzeno é um dos principais hidrocarbonetos aromáticos. Ele é encontrado no

petróleo e, consequentemente, em seus derivados. Ele pode entrar em contato com o meio

ambiente por meio da ação antrópica, através do derramamento de óleo cru, queima de

combustíveis fósseis ou vazamentos em tanques de combustíveis, ou de forma natural, através

da fumaça de incêndios florestais ou através da percolação do petróleo. Anualmente, grandes

quantidades desse composto impactam tanto ambientes aeróbios quanto anaeróbios, tais como

aquíferos, corpos hídricos superficiais, solos e sedimentos terrestres e marinhos (FOGHT,

2008).

Os postos de combustíveis são fontes significativas de contaminantes derivados

do petróleo para o meio ambiente. O escoamento proveniente desses postos de combustíveis é

composto por óleo de motor, derramamentos de gasolina, aditivos para combustíveis,

lubrificantes, fluidos hidráulicos e deposição de exaustão seca de automóveis. É prática

comum a utilização de separadores água-óleo para coletar o escoamento das águas residuárias

dos postos de combustíveis, antes destas se juntarem às tubulações de águas pluviais ou

esgotamento sanitário. Falhas nesses separadores, escoamento e infiltração direta dos

derivados do petróleo presentes nos postos de combustíveis e, principalmente, vazamentos em

tanques de armazenamento de combustíveis subterrâneos são as principais causas de

contaminação das águas de lençóis freáticos com benzeno e outros compostos aromáticos

(ALVES et al., 2017). 

O benzeno causa câncer em animais, havendo vários estudos que demonstram que

esse composto causa tumores em ratos e camundongos, incluindo linfoma, neoplasia

hemolifolicular, todos os tipos de leucemia e câncer de boca, pulmão, pele, cavidade nasal,

estômago, glândula mamária, ovário e útero (KARAULOV et al., 2017; MALTONI, 1983;

MALTONI; SCARNATO, 1979; MALTONI et al., 1985; 1987).

A exposição dos seres humanos ao benzeno pode causar leucemia e câncer de

pulmão, fígado, linfoma, estômago, esôfago, nasofaringe e intestino (MEHLMAN,1992). O

benzeno é classificado como cancerígeno devido ao dano persistente à medula óssea e ao

risco de alterações neoplásicas que levam à leucemia mieloide (HEIBATI et al.,2017).

Os BTEX têm grandes efeitos no sistema nervoso central e são importantes na

epidemiologia de alterações respiratórias. O limite de qualidade estabelecido para a água
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potável, de acordo com a EPA (Environmental Protection Agency) e a Portaria nº 2914 de

2011 do Ministério da Saúde para o benzeno é 5 µg/L (ES’HAGHI; EBRAHIMI; HOSSEINI,

2011; MS, 2011).

O benzeno, junto com o tolueno, o etilbenzeno e os isômeros do xileno (BTEX),

são mais solúveis que a maioria dos outros compostos da gasolina. Por isso, são usados,

frequentemente, como indicadores de contaminação por gasolina. A solubilidade em água a 25

ºC do benzeno é 1785,5 mg/L, do tolueno é 532,6 mg/L, do m-xileno é 161,5 mg/L, do o-

xileno é 171,5 mg/L, do p-xileno é 181,6 mg/L e do etilbenzeno é de 161,5 mg/L

(FARHADIAN et al., 2008). 

A alta mobilidade desses hidrocarbonetos nos sistemas solo-água é relacionada ao

baixo coeficiente de participação octanol-água deles, o que leva a uma absorção lenta do solo

e, consequentemente, uma preferência pelo transporte na água, favorecendo a contaminação

dos aquíferos, uma vez que migram rápido nesse meio (NAKHLA, 2003).

Esses compostos, geralmente, aparecem em baixas concentrações nas águas

superficiais, devido a sua volatilidade. Porém, eles podem ser encontrados em concentrações

mais elevadas nas águas subterrâneas, sendo considerados um dos principais contaminantes

desse recurso e, portanto, incluídos como compostos a serem avaliados na qualidade da água

(MAZZEO et al., 2010).

3.2 Detecção e quantificação do benzeno

Existem diversas técnicas para a determinação de benzeno e dos demais

compostos monoaromáticos em meio aquoso. Uma das técnicas bastante utilizadas é a

extração por headspace (HS), acoplado ou não a um sistema de microextração em fase sólida

(MEFS), seguida pela análise com cromatografia gasosa (ARAMBARRI et al., 2004;

BIANCHIN et al., 2012; CARNEIRO et al., 2014; FIRMINO, 2013; MENÉNDEZ et al.,

2000; ZHOU et al., 2012). O destaque dessa técnica em comparação com as demais se dá,

principalmente, aos baixos limites de detecção obtidos, da simplicidade do ponto de vista

instrumental, além de os procedimentos dispensarem o uso de solventes extratores e

manipulação excessiva da amostra (HELENO et al., 2010).

Devido à necessidade de se analisar esses compostos em baixas concentrações,

pois eles são extremamente voláteis, estes são isolados da matriz ambiental, analisados por

cromatografia gasosa (CG) (gas chromatography, GC) e detectados por ionização em chama

(DIC) (flame ionization detector, FID), espectrometria de massas (EM) (mass spectrometry,
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MS), detector de captura de elétrons (DCE) (electron capture detector, ECD) ou detector de

fotoionização (photoionization detector, PID). Porém, os métodos analíticos mais sensíveis

recorrem a processos de pré-concentração. É muito raro se encontrar uma pesquisa publicada

para a determinação de BTEX em água com injeção direta da amostra por causa dos baixos

limites de detecção exigidos na análise e devido às desvantagens desse processo, como

possíveis interferências causadas pelo efeito de matriz e pela não compatibilidade da água

com a maioria das fases estacionárias das colunas capilares utilizadas para a separação dos

compostos por CG (CAVALCANTE et al.,2010; KUBINEC et al.,2005; ZWANK et

al.,2002). 

A extração por headspace é simples e envolve o equilíbrio termodinâmico das

fases aquosas e gasosas das substâncias voláteis da amostra em um frasco termostático

fechado. A fase gasosa, que contém as substâncias voláteis, é injetada na coluna de

cromatografia gasosa e analisada sem a influência de matriz (SAKATA et al., 2004).

Existem duas abordagens principais para a amostragem do headspace: estática

(static headspace, S-HS) e dinâmica (dynamic headspace, D-HS). A amostragem por

headspace estático é simples, fácil de se automatizar e confiável, mas limitada por fatores de

concentração de analito relativamente baixos. Já a amostragem por headspace dinâmico é

caracterizada pela flexibilidade e altos fatores de concentração de analito, mas requer

tecnologias mais complexas e dispendiosas. Além disso, é menos facilmente aplicada às

análises quantitativas (LIBERTO et al., 2017).

A extração por headspace estática é uma das mais importantes técnicas de

separação de amostras para a cromatografia gasosa. A facilidade de preparação da amostra, a

automação e a sensibilidade do instrumento tornam a extração por headspace estática a

técnica de escolha para a análise de compostos voláteis em uma ampla gama de concentrações

e tipos de amostras, desde parte por milhão (ppm) a porcentagem e em líquidos ou sólidos.

Desde o desenvolvimento dos primeiros sistemas automatizados, há quase 30 anos, e o

desenvolvimento da teoria e dos fundamentos por químicos analíticos, a extração por

headspace estático é usada rotineiramente por cientistas de diferentes disciplinas (SNOW;

BULLOCK, 2010).

3.3 Remoção dos compostos aromáticos

Tendo em conta os efeitos muito prejudiciais dos compostos orgânicos voláteis

sobre o meio ambiente e sobre os seres vivos, os governantes de várias partes do mundo estão
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implementando padrões ambientais muito rigorosos sobre esses compostos.

Consequentemente, existe uma necessidade urgente de desenvolver metodologias eficientes

capazes de minimizar ou eliminar o efeito prejudicial desses compostos. As técnicas

convencionais de tratamento, como absorção, adsorção, combustão e condensação, possuem

algumas desvantagens, como altos custos financeiros de implantação, operação e manutenção,

alto consumo de energia, dificuldade de manipular poluentes em baixas concentrações e

produção de subprodutos tóxicos. Recentemente, os processos de tratamento biológicos, que

usam a capacidade natural dos microrganismos de degradar poluentes em produtos menos

nocivos e utilizar o carbono contido nesses compostos tóxicos, são considerados uma

alternativa atrativa (EL-NAAS; ACIO; TELIB, 2014).

Existem diferentes métodos para a remoção de compostos monoaromáticos de

águas contaminadas. As técnicas de tratamento podem ser físicas, químicas e biológicas. Além

disso, esses métodos podem ser subdivididos em tecnologias de remediação ex situ e in situ. A

remediação ex situ também é referida como o método “pump and treat” (bombeamento e

tratamento). Nessa técnica, a água subterrânea contaminada é bombeada para a superfície

usando uma série de poços de extração, tratada e depois reutilizada ou reinjetada no solo. A

remediação in situ ocorre quando o tratamento do poluente é realizado no próprio local de

contaminação. (FARHADIAN et al., 2008). A Tabela 3.1 relaciona alguns exemplos de

tecnologias físicas, químicas e biológicas para a remediação in situ e ex situ de águas

subterrâneas contaminadas por compostos monoaromáticos.

Tabela 3.1 – Técnicas de remediação disponíveis para águas contaminadas com compostos

aromáticos oriundos do petróleo.

Categoria Tecnologias in situ Tecnologias ex situ

Físicos - Eletrorremediação
- Barreira de contenção hidráulica
- Air sparging

- Eletrodiálise
- Air Stripping
- Adsorção em carbono ou zeólita
- Filtração por membranas

Químicos - Injeção de compostos químicos 
oxidantes (O3, O2, H2O2, Cl2)

- Remediação por fotocatálise 
(nanopartículas de TiO2/UV)

- Coagulação, floculação e 
precipitação

- Aplicação de compostos químicos 
oxidantes (O3, O2, H2O2, Cl2)

Biológicos - Biorremediação in situ (atenuação 
natural, bioestimulação)

- Biorremediação ex situ 
(biorreatores aeróbios e anaeróbios)

Fonte: Farhadian et al.(2008)
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3.3.1 Processos físicos e químicos

A remediação física é o processo de reversão ou parada dos danos ao meio

ambiente usando tecnologias físicas, como eletrorremediação, aquecimento por micro-ondas,

air sparging, air stripping e adsorção em carbono ou zeólitas. Em estudos recentes, a

aplicação dessas técnicas in situ foi muito utilizada para controlar a poluição do solo e

melhorar a qualidade das águas subterrâneas e do ambiente aquático (SAMUELSSON et al.,

2015; ZHU et al., 2016).

A remediação eletrocinética é um método de remediação que emprega

diretamente baixos níveis de corrente elétrica entre eletrodos devidamente distribuídos

(ânodos e cátodos) em cada lado da massa de solo contaminada com óleo, formando um

campo elétrico em toda a área. Isso forma um gradiente de tensão potencial que faz com que o

meio líquido flua, preferencialmente, em direção ao cátodo enquanto arrasta o contaminante

junto do fluido (SRI RANJAN et al., 2006).

O aquecimento por frequência de micro-ondas converte a energia dessas ondas

em energia térmica para remover os contaminantes por aquecimento e volatilização

(RUSHTON et al., 2007). No aquecimento por micro-ondas, muitos materiais orgânicos e

partículas do solo são resistentes às micro-ondas e não conseguem absorver diretamente a

energia dessa radiação para aquecer os contaminantes. Portanto, em alguns casos, são

misturados absorventes de energia das micro-ondas ao solo contaminado para auxiliar a

conversão das micro-ondas em energia térmica (LIM; LAU; POH, 2016).

Air sparging (AS) é uma das técnicas mais eficientes para a remediação de solos

saturados e águas subterrâneas contaminados com compostos orgânicos voláteis (FAN et al.,

2013). Em um sistema convencional de air sparging, ar pressurizado é injetado na zona

saturada de um aquífero contaminado através de um poço de injeção e, em seguida, ascende

em direção à zona não saturada do solo, estimulando a saída dos contaminantes por

volatilização (ADAMS; REDDY; TEKOLA, 2011). Comumente, os compostos orgânicos

volatilizados são removidos da zona não saturada por extração de vapor do solo, soil vapour

extraction (SVE) (SONG et al., 2015).

Air stripping é um fenômeno que se baseia no princípio de que os compostos

voláteis dissolvidos podem ser carreados por uma corrente de gás que desloca o equilíbrio da

fase aquosa para a fase gasosa. O comportamento do equilíbrio gás-líquido dos componentes

voláteis obedece a Lei de Henry, que estabelece que a pressão parcial de um componente na
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fase gasosa é proporcional à sua concentração na fase líquida em condições de equilíbrio

(CAZOIR et al., 2012).

A adsorção é reconhecida como um método eficiente para a remoção de

compostos orgânicos voláteis, pois fornece um benefício adicional, que é a recuperação

desses compostos para a reutilização. O coração de um processo de adsorção é, geralmente,

um adsorvente sólido poroso. Apesar do grande desenvolvimento de materiais de adsorção

nanoporosa nas últimas décadas, o carbono ativado ainda é o principal adsorvente comercial

utilizado. O carbono ativado proporciona excelente capacidade de adsorção, mas apresenta

algumas desvantagens como risco de incêndio, bloqueio de poros e higroscopicidade (WANG

et al., 2014).

A remediação química é um tipo de método em que os reagentes químicos, as

reações e princípios químicos são usados para remover contaminantes. Os mecanismos de

remediação incluem catálise, troca de íons, oxidação e redução (SONG et al., 2017). A

principal técnica é a adição de oxidantes químicos para degradar o contaminante.

A falta de eficiência de algumas tecnologias convencionais justificou o interesse

inicial da comunidade científica por outros processos inovadores e a busca de condições

operacionais capazes de melhorar sua aplicabilidade e eficiência. Os chamados processos

oxidativos avançados (POAs) constituem uma família de tecnologias semelhantes, mas não

idênticas, que se baseiam, predominantemente, na produção de muitos radicais hidroxila

(•OH) reativos (COMNINELLIS et al., 2008). Estes, por terem alta reatividade, podem reagir

com uma grande variedade de compostos orgânicos e, quando em quantidade suficiente,

provocam a mineralização da matéria orgânica à dióxido de carbono, água e íons inorgânicos

(DONAIRE, 2007). Os POAs incluem as fotocatálises homogênea e heterogênea, uso de

peróxido de hidrogênio (H2O2), ozonização (O3) e o uso de radiações ou outros compostos

químicos oxidantes. Uma das principais vantagens, em comparação com as tecnologias

convencionais, é que eles degradam efetivamente os compostos recalcitrantes sem a geração

de resíduos secundários, como é o caso, por exemplo, de processos que utilizam membranas.

Além disso, na maioria dos casos, a formação de produtos perigosos no efluente é limitada.

Este é um benefício especificamente importante em relação às tecnologias concorrentes,

como, por exemplo, a oxidação de compostos orgânicos com o uso de cloro, durante a qual é

formada uma quantidade considerável de espécies organocloradas (CFCs), as quais são

prejudiciais à camada de ozônio (DEWIL et al., 2017).
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3.3.2 Processos biológicos

Entre as diferentes tecnologias de remediação in situ e ex situ para águas

contaminadas com BTEX, os processos biológicos, biorremediação, especialmente os

anaeróbios, têm grande importância, pois são econômicos, eficientes e ecologicamente

corretos. A biorremediação ex situ em sistemas anaeróbios vem sendo usada com sucesso para

o tratamento de águas contaminadas com poluentes químicos e orgânicos, incluindo os BTEX

(FIRMINO et al., 2015a).

A biorremediação é aplicada para remover poluentes do meio ambiente com o

auxílio de processos e reações biológicas, que incluem a absorção, transformação e

degradação realizadas por animais, plantas ou microrganismos, transformando os poluentes

orgânicos em compostos menos tóxicos como água, gás carbônico e metano (RON;

ROSENBERG, 2014). As tecnologias mais comuns de biorremediação incluem

fitorremediação, bioaumentação, bioventilação, biosparging e biodegradação (SONG et al.,

2017).

A fitorremediação é reconhecida como uma tecnologia verde com boa aceitação

pública e amplamente utilizada para a remoção de poluentes, principalmente metais pesados e

compostos aromáticos. Essa tecnologia utiliza plantas associadas às suas comunidades

microbianas para remover, degradar ou estabilizar contaminantes inorgânicos ou orgânicos.

Ela pode ser dividida em fitoextração, fitofiltração, fitoestabilização, fitovolatilização,

fitodegradação, rizodegradação e fitodessalinização (ALI; KHAN; SAJAD, 2013; ANSARI et

al.,2015).

A bioaumentação é uma boa alternativa para aumentar a degradação dos

compostos recalcitrantes. A bioaumentação é um processo em que variedades de culturas

microbianas são introduzidas em um sistema biológico para aumentar a atividade de

degradação biológica e melhorar ainda mais a operação. Embora mais comum em estudos no

solo, a bioaumentação é aplicada com sucesso em sistemas de lodo ativado (ZHOU et al.,

2016).

Tanto na bioventilação quanto no biosparging, o ar ou outro gás é injetado na

zona não-saturada e na zona saturada, respectivamente, para remover os poluentes voláteis.

Essas duas tecnologias se tornam mais eficientes quando utilizadas juntas ou em associação

com outras técnicas (GILLESPIE; PHILP, 2013).

A bioventilação ou bioventing envolve a adição de oxigênio aos vazios do solo

para estimular o crescimento dos microrganismos. A presença de oxigênio é necessária para
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produzir uma condição aeróbia para os microrganismos, pois essa pode aumentar a

metabolização da matéria orgânica, já que há mais energia disponível aos microrganismos.

Um estudo recente de Thomé et al.(2014) avaliou o método da bioventilação para a

remediação de um solo argiloso contaminado com 4% em peso de B20, uma mistura de diesel

e biodiesel. Uma eficiência máxima de 85% de degradação foi obtida através da bioventilação

em oposição a 64% obtido com a atenuação natural após 60 dias de remediação, o que mostra

que o fluxo de oxigênio aumenta a atividade microbiana e aumenta a degradação dos

contaminantes (LIM; LAU; POH, 2016).

A biodegradação pode ser dividida em três categorias: mineralização, em que os

compostos químicos orgânicos são transformados em compostos inorgânicos, como dióxido

de carbono, água e amônia; biotransformação, em que os compostos químicos orgânicos são

transformados em estruturas menores; e cometabolismo, em que outro composto é

metabolizado inicialmente ou simultaneamente a um composto específico (MELLO, 2007).

Alguns requisitos importantes para a biodegradação dos compostos

monoaromáticos são os aceptores de elétrons, os nutrientes e as condições ambientais.

Geralmente, no metabolismo microbiano, os aceptores de elétrons comuns são O2, NO3
-, Fe

(III), SO4
2 - e CO2. No caso da respiração aeróbia, o O2 é utilizado como aceptor de elétrons,

enquanto, na respiração anaeróbia, estão envolvidos outros aceptores. Além disso, durante o

processo de biorremediação, os microrganismos podem usar os contaminantes orgânicos para

o seu crescimento, por exemplo, como fonte de carbono. Porém, são necessários outros

nutrientes, como nitrogênio, fósforo, enxofre e alguns elementos traços, que devem ser

fornecidos pelo meio (FARHADIAN, et al., 2008).

Na década de 1980, os estudos sobre a degradação microbiana dos

hidrocarbonetos eram realizados em condições aeróbias, e o que era aceito naquele tempo era

que a degradação anaeróbia era negligenciável. Isso se deve, em parte, ao fato de o

metabolismo aeróbio ser mais favorável energicamente. Porém, também baseou-se no fato de

o oxigênio molecular ser frequentemente incorporado na molécula de hidrocarboneto pela

atividade da enzima oxigenase como passo inicial do processo oxidativo (CHAKRABORTY;

COATES, 2004). Diversos autores comprovaram em seus estudos a eficiência tanto dos

processos aeróbios (EL-NAAS; ACIO; TELIB, 2014; HENDRICKX et al., 2006; MOZO et

al., 2012) quanto dos anaeróbios (CHAKRABORTY; COATES, 2004; DE NARDI et al.,

2005; DOU et al., 2008; FIRMINO et al., 2015b).
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3.3.2.1 Degradação aeróbia do benzeno

Os hidrocarbonetos aromáticos são menos biodegradáveis que os hidrocarbonetos

saturados. Eles representam riscos maiores para o meio ambiente e para as formas de vida,

assim são poluentes que têm prioridade nos processos de biorremediação (SALLEH et al.,

2003). O ataque oxidativo inicial seguido pela clivagem do anel benzênico são os principais

passos na degradação dos hidrocarbonetos aromáticos (HENDRICX et al., 2006). A

degradação bacteriana de aromáticos envolve normalmente a formação um diol, seguido da

clivagem do anel e formação de ácido dicarboxílico. Fungos e outros eucariontes, geralmente,

oxidam os compostos aromáticos utilizando mono-oxigenases, formando um transdiol

(ZHANG et al., 2011). A forma mais comum de oxidação inicial é a formação de cis-

hidrodióis por incorporação de átomos de oxigênio e, em seguida, na formação de catecol

(ABBASIAN et al., 2015).

O anel benzênico é quebrado pelos microrganismos de diferentes maneiras por

enzimas apropriadas (LI; LIU, 2002): orto ou meta clivagem conduzem à formação de

intermediários centrais, como protocatecol e catecol, que são ainda convertidos em ácido

tricarboxílico (ABBASIAN et al., 2015). As vias de orto e meta clivagem diferem no local em

que ocorre a clivagem. A orto clivagem é catalisada por dioxigenases de intradiol, que são

homomultímeros ou compostos por duas diferentes subunidades contendo ferro férrico. No

entanto, a meta clivagem é catalisada por dioxigenases de extradiol, que são multímeros de

uma única subunidade contendo ferro ferroso (LI; LIU, 2002). Os genes para a meta clivagem

estão localizados em plasmídeos. Os genes para a orto clivagem estão localizados nos

cromossomos, enquanto os ortogenes geneticamente modificados estão localizados em

plasmídeos catabólicos (VARJANI, 2017).

A degradação do benzeno em sistemas aeróbios tem resultados significativos

comparado aos sistemas anaeróbios. Porém, os sistemas aeróbios têm as desvantagens do

elevado gasto financeiro e de energia com a aeração e de uma certa parcela do benzeno ser

removido por volatilização, assim contaminando a atmosfera (MOZO et al., 2012). 

3.3.2.2 Degradação anaeróbia do benzeno

Os biorreatores anaeróbios têm várias vantagens em relação aos processos

aeróbios, que incluem a necessidade de menos energia devido à não utilização de aeração e à

conversão da matéria orgânica em metano, uma fonte de energia que pode ser usada para
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controle de temperatura, próximo de 35 °C nos reatores mesofílicos e entre 55-60 °C nos

reatores termofílicos. Além disso, eles têm uma menor produção de lodo, o que reduz os

custos com descarte. Esses fatores fazem com que eles sejam mais viáveis economicamente

que os sistemas aeróbios (FARHADIAN; BORGHEI; UMRANIA, 2007). No entanto,

existem algumas desvantagens como a degradação anaeróbia do benzeno é lenta e menos

eficiente que a aeróbia, a necessidade de um período tempo de partida para desenvolver a

biomassa necessária e o fato de eles apresentarem muito mais sensibilidade às variações de

temperatura (FARHADIAN et al., 2008).

Os compostos aromáticos, como o benzeno e o tolueno, são doadores de elétrons

termodinamicamente favoráveis para o crescimento, devido à alta troca de energia livre Gibbs

da oxidação desses compostos com diferentes aceptores de elétrons. Entretanto, todos os

estudos relativos à degradação anaeróbia de BTEX indicaram que a degradação do benzeno é

mais difícil de ocorrer e que o tolueno é o composto aromático que é relativamente mais fácil

de degradar anaerobiamente (WEELINK; VAN EEKERT; STAMS, 2010).

A degradação anaeróbia do benzeno é observada em condições metanogênicas e

na presença de nitrato, Fe(III), sulfato, Mn(IV) e (per)clorato como aceptores de elétrons em

diferentes estudos com culturas de enriquecimento, microcosmos e colunas de sedimentos

(WEELINK; VAN EEKERT; STAMS, 2010).

Pouco se sabe sobre os microrganismos responsáveis pela degradação anaeróbia

do benzeno. A maioria das informações foi obtida usando abordagens moleculares. Foi apenas

recentemente que culturas puras de duas Dechloromonas (RCB, que usam 4-clorobenzoato

como doador de elétrons e o clorato como aceptor, e JJ, que usam 2,6-disulfonato como

doador de elétrons e nitrato como aceptor) e duas Azoarcus foram isoladas, o que comprovou

que ela são capazes de degradar o benzeno anaerobiamente. (COATES et al., 2001; KASAI et

al., 2006).

Sabe-se que vários mecanismos transformam o anel aromático anaerobiamente

em compostos aromáticos com grupos funcionais carboxila ou hidroxila. A degradação

anaeróbia do benzeno, no entanto, é mais difícil devido à sua estabilidade termodinâmica. Os

mecanismos de ativação e degradação do benzeno ainda são desconhecidos. As possíveis

etapas iniciais são a hidroxilação, a carboxilação e a metilação, e a subsequente transformação

no intermediário aromático central benzoil-CoA (Figura 3.1), que é degradado em CO2

(WEELINK; VAN EEKERT; STAMS, 2010).
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Figura 3.1 – Possíveis mecanismos metabólicos inicias de degradação anaeróbia do benzeno.

Fonte: Weelink, van Eekert e Stams (2010). A- Hidroxilação, B- Metilação e C- Carboxilação.

A literatura reporta que a adição de baixas concentrações de oxigênio pode

favorecer a degradação inicial do benzeno, pois, sob condições microaeróbias, alguns

microrganismos podem utilizar o oxigênio para introduzir um ou mais grupos hidroxila no

anel aromático através das enzimas mono-oxigenases ou dioxigenases (monohidroxilação e

di-hidroxilação, respectivamente) como nas rotas aeróbias clássicas, ativando

bioquimicamente os hidrocarbonetos aromáticos, para sua posterior clivagem por meio de

rotas metabólicas anaeróbias (FUCHS, 2008). De fato, alguns pesquisadores obtiveram êxito

na remoção de compostos aromáticos utilizando microrganismos anaeróbios e com a

utilização da microaeração (FIRMINO, 2013; WU et al., 2015).

Yerushalmi et al. (2001), em experimentos em batelada de degradação de benzeno

com culturas aeróbias adaptadas a baixas concentrações de oxigênio, observaram que, sob

condições microaeróbias, a oxidação adicional de fenol, um composto menos recalcitrante

produzido pela hidroxilação inicial do benzeno por enzimas mono-oxigenases, em catecol, por

caminhos aeróbios, só acontece quando quantidades adequadas de oxigênio estão disponíveis.
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Alternativamente, esses autores propõem que, após a depleção total do oxigênio, o fenol pode

ser degradado anaerobiamente em benzoato pela ação de microrganismos anaeróbios

apropriados, como pode ser visto na Figura 3.2. De fato, o fenol é considerado um dos

principais intermediários da degradação anaeróbia do benzeno (FIRMINO et al., 2017).

Figura 3.2 – Rota metabólica de degradação de benzeno sob condições microaeróbias

proposta por Yerushalmi et al. (2001).

BMO, benzeno mono-oxigenase; FMO, fenol mono-oxigenase. A completa mineralização do benzeno é

condicionada a presença de adequadas quantidades de oxigênio (1) ou na presença de microrganismos

apropriados (2). Fonte: Firmino (2013).
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4 MATERIAL E MÉTODOS

4.1 Reator

O experimento foi realizado em fluxo contínuo em um reator anaeróbio de manta

de lodo e fluxo ascendente (UASB, up-flow anaerobic sludge blanket), já aclimatado, em

escala laboratorial, com um volume útil de 2,2 L, confeccionado a partir de tubos e conexões

de PVC utilizados para esgoto. O reator foi inoculado, em 10 % do volume útil, com lodo

anaeróbio (~49 g SSV/L) oriundo de um reator UASB que tratava esgoto doméstico

(Fortaleza, Ceará, Brasil).

O reator foi alimentado por meio de uma bomba peristáltica (Minipuls 3, Gilson,

EUA) e operado a um tempo de detenção hidráulica (TDH) de 24 h e a uma temperatura

média ambiente de, aproximadamente, 27 °C. No intuito de facilitar o contato entre alimento

e microrganismo e auxiliar no desprendimento do biogás, evitando que houvesse a perda de

biomassa, foi adicionado um sistema de recirculação de efluente, realizado por bomba

dosadora (Concept Plus, ProMinent Dosiertechnik GmbH, Alemanha), cuja vazão média era,

aproximadamente, 0,72 L/h.

Em algumas etapas operacionais, o reator foi microaerado a partir de um cilindro

de 1 m3 contendo ar sintético com proporções de 20% de oxigênio e 80 % de nitrogênio

(White Martins, Brasil). O ar foi injetado na tubulação de alimentação do reator com o auxílio

de um controlador de fluxo de massa com ajuste de 0 a 20 mL/min (GFC 17, Aalborg, EUA).

O biogás produzido foi coletado e medido por um medidor de gás previamente calibrado

(método de deslocamento de líquido).

4.2 Água contaminada sintética

A água contaminada sintética era composta por uma solução aquosa contendo o

hidrocarboneto aromático benzeno (99,5%, Dinâmica Química, Brasil) em concentração

média de, aproximadamente, 4,2 mg/L, um co-substrato (1 g DQO/L), meio basal (macro e

micronutrientes) e um tampão. O co-substrato era o etanol (99,8%, Dinâmica, Brasil), e o

meio basal era preparado de acordo com Firmino et al.(2010). Para manter o pH próximo a

7,0, a solução era tamponada com bicarbonato de sódio (NaHCO3) na proporção de 1 g de

NaHCO3 para cada 1 g de DQO.
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O afluente era armazenado em embalagem fabricada em polietileno de alta

densidade (HDPE) e mantido a uma temperatura de, aproximadamente, 5 °C. Para evitar a

volatilização e possível degradação do benzeno para o meio externo e manter o equilíbrio da

fração volátil, o tanque de alimentação foi mantido fechado, e, com o auxílio de uma agulha,

foi favorecido o equilíbrio de pressão do recipiente. 

4.3 Procedimento experimental

O experimento foi dividido em oito etapas, cujas condições operacionais estão

representadas na Tabela 4.1.

Tabela 4.1 – Parâmetros operacionais do reator metanogênico.

Etapa I II III IV V VI VII VIII

Benzeno (mg/L) 4,2 4,2 4,2 4,2 4,2 4,2 4,2 4,2

TDH (h) 24 24 24 24 24 24 24 24

Recirculação (L/h) 0,72 0,72 0,72 0,72 0,72 0,72 0,72 0,72

Aeração (mL ar/min) 1,0 1,0 - - 1,0 1,0 - -

Intermediário - F F B B T T -

Concentração do 
intermediário (mg/L) - 4,5 4,5 4,2 4,2 4,3 4,3 -

TDH, tempo de detenção hidráulica; F, fenol; B, benzoato; T, tolueno.

Na etapa I, o sistema foi operado sob condições microaeróbias, sendo o ar

sintético inserido na tubulação de alimentação a uma vazão de 1 mL ar/min (0,140 L O2/L

alimentação). Na etapa II, todas as condições operacionais foram mantidas, e o primeiro

intermediário, fenol (~4,5 mg/L), foi adicionado à alimentação para que fosse verificado seu

impacto na degradação microaeróbia de benzeno. Na etapa III, a microaeração foi desligada, e

verificou-se a degradação anaeróbia do benzeno na presença do fenol.

Na etapa IV, ainda sob condições anaeróbias, o fenol foi substituído pelo benzoato

(~4,2 mg/L), o segundo intermediário testado, para que fosse analisada a degradação do

benzeno na sua presença. Na etapa V, a microaeração (1 mL ar/min), foi reinserida na

alimentação do reator, ainda na presença de benzoato.
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Na etapa VI, a microaeração foi mantida no reator, e o intermediário adicionado

passou a ser o tolueno (~4,3 mg/L). Em seguida, na etapa VII, a microaeração foi desligada

para que fosse verificada a degradação do benzeno em condições anaeróbias e na presença do

tolueno. Por fim, na etapa VIII, o reator foi operado apenas com o benzeno, ou seja, sem

intermediários na alimentação, como na etapa I, porém sob condições anaeróbias, a fim de

comparar o desempenho do reator com as etapas anteriores.

4.4 Análises químicas e cromatográficas

As análises de DQO, pH e alcalinidade foram realizadas de acordo com o

Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA, 2005).

Os compostos benzeno e tolueno foram determinados por extração por headspace

estático (Triplus HS, Thermo Scientific, USA) seguido de cromatografia gasosa com detecção

por ionização de chama (HS-GC-FID, headspace-gas chromatography flame ionization

detection) (Trace GC Ultra, Thermo Scientific, USA) conforme Carneiro et al. (2014). Todas

as amostras (10 mL) eram previamente diluídas com água ultrapura (Milli-Q system, EMD

Milipore, USA) diretamente em vials de vidro borossilicato para headspace (20 mL)

(Supelco, EUA), os quais eram, em seguida, selados com septos de PTFE/silicone e lacres de

alumínio (Supelco, EUA).

Além da análise de hidrocarbonetos nos líquidos, afluente e efluente, foi

observada a fração de compostos aromáticos que foram volatilizados e estavam presentes no

biogás. Para tal análise, com o auxílio de uma seringa Gastight, foram coletadas amostras de

0,5 mL do biogás e analisadas nas mesmas condições cromatográficas citadas anteriormente,

contudo com injeção manual.

A caracterização de biogás foi realizada, em termos de ar (O2 + N2), CO2 e CH4,

por cromatografia gasosa com detecção por condutividade térmica (GC-TCD, gas

chromatography-thermal conductivity detection) (GC-17A, Shimadzu Corporation, Japão),

como descrito por Firmino et al. (2015b).

O monitoramento de fenol e benzoato foi realizado por cromatografia líquida

(Shimadzu Corporation, Japão). Os compostos em questão foram separados e detectados

através de um método com eluição isocrática em proporção de 30%/70% de

acetonitrila/tampão fosfato (0,050 M de fosfato, pH 2,8) e taxa de fluxo de 1 mL/min. A

coluna utilizada foi uma C18. O comprimento de onda de detecção foi de 210 nm. Antes da

análise, as amostras foram filtradas através das membranas Millipore HA.
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO

5.1 Alcalinidade e pH

Os microrganismos, presentes no reator, responsáveis pela degradação da matéria

orgânica, necessitam de um pH próximo à neutralidade, pH 7,0. Durante a degradação da

matéria orgânica são gerados os ácidos orgânicos. Estes tendem a diminuir o pH dentro do

reator, reduzindo a eficiência da degradação da matéria orgânica. Esse fenômeno é conhecido

como “azedamento do reator” (CHERNICHARO, 2008).

A alcalinidade e os ácidos voláteis têm uma intensa interação, estabelecida na

capacidade da alcalinidade do sistema em neutralizar os ácidos gerados na digestão anaeróbia

e, com isso, tamponar o sistema quando houver acúmulo de ácidos voláteis (COSTA;

BARBOSA FILHO; GIORDANO, 2014).

As análises realizadas ao longo da operação do reator mostraram uma grande

estabilidade com relação aos parâmetros pH e alcalinidade (Tabela 5.1). Em todas as etapas

do experimento, o pH do efluente manteve-se próximo à neutralidade. Esse fato mostra que os

microrganismos realizaram a degradação da matéria orgânica em condições adequadas.

Comportamento semelhante foi percebido com relação à alcalinidade. Esta

sempre manteve-se em valores elevados em comparação com as concentrações de ácidos

orgânicos voláteis. O que ajudou no tamponamento do reator, contribuindo para a degradação

da matéria orgânica.

5.2 Remoção de DQO e produção de biogás

Ao longo do experimento, verificou-se uma grande estabilidade nos valores de

DQO afluente, de DQO efluente e de remoção de DQO. A eficiência de remoção manteve-se

praticamente constante ao longo do experimento (~81%), sendo levemente maior nas etapas

microaeróbias (Tabela 5.1).



28

Tabela 5.1 – D
esem

penho operacional do reator m
etanogênico em

 term
os de alcalinidade, pH

, D
Q

O
 e biogás.

E
tapa

I
II

III
IV

V
V

I
V

II
V

III

D
ias de operação

1-33
34-79

80-115
116-147

148-177
178-217

218-251
252-268

Interm
ediário

-
Fenol

Fenol
B

enzoato
B

enzoato
Tolueno

Tolueno
-

A
eração (m

L
·m

in
-1)

1,0
1,0

-
-

1,0
1,0

-
-

A
lcalinidade (m

g C
aC

O
3  L

-1)
715 (52)

717 (38)
699 (33)

735 (41)
772 (68)

757 (47)
730 (55)

752 (25)

Á
cidos orgânicos voláteis 

(m
g/L

)
106 (7)

90 (46)
81 (35)

69 (10)
223 (51)

168 (77)
113 (47)

114 (64)

pH
 afluente

7,6 (0,2)
7,7 (0,3)

7,7 (0,3)
7,8 (0,2)

7,3 (0,3)
7,7 (0,4)

7,8 (0,2)
7,7 (0,2)

pH
 efluente

7,7 (0,2)
7,8 (0,3)

7,6 (0,1)
7,7 (0,2)

7,2 (0,3)
7,5 (0,4)

7,7 (0,2)
7,8 (0,2)

D
Q

O
 afluente (g/L

)
1,05 (0,08)

1,09 (0,08)
1,05 (0,03)

1,02 (0,06)
1,10 (0,16)

1,07 (0,07)
1,04 (0,06)

1,05 (0,06)

D
Q

O
 efluente (g/L

)
0,20 (0,01)

0,20 (0,02)
0,20 (0,02)

0,18 (0,02)
0,19 (0,03)

0,19 (0,03)
0,19 (0,01)

0,20 (0,02)

E
ficiência de rem

oção de 
D

Q
O

 (%
)

81,2 (2,1)
81,3 (2,6)

80,9 (2,0)
81,0 (2,4)

82,9 (2,8)
82,2 (2,6)

81,6 (1,7)
81,2 (1,6)

Vazão de biogás (m
L

/dia)
1754 (55)

1764 (103)
353 (19)

352 (27)
1730 (47)

1710 (42)
338 (38)

385 (17)

Porcentagem
 de m

etano no 
biogás (%

)
34,0 (0,0)

27,3 (0,0)
68,4 (0,2)

76,6 (0,04)
30,8 (0,2)

26,7 (0,1)
76,5 (0,0)

72,7 (0,1)

O
 desvio padrão é m

ostrado entre parênteses.
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A produção de biogás foi analisada com relação à vazão produzida e à sua

composição em termos de ar, CH4, CO2, NH3 e H2S. Vale ressaltar, que a utilização da

microaeração não interferiu na eficiência de degradação da matéria orgânica.

5.3 Degradação do benzeno

Na etapa I, a degradação do benzeno foi avaliada sem a presença de

intermediários sob condições microaeróbias. O reator apresentou boas eficiências de remoção

(~87%), sendo as maiores em comparação com as demais etapas (Figura 5.1). A Tabela 5.2

apresenta os valores médios das concentrações de benzeno e intermediários, afluentes e

efluentes, além das eficiências médias de remoção desses compostos.

Figura 5.1 – Concentrações afluentes (■) e efluentes (♦) e eficiências de remoção (■) de

benzeno.



30

Tabela 5.2 – C
oncentrações m

édias afluentes e efluentes e eficiências de rem
oção m

édias de benzeno e dos interm
ediários.

E
tapa

I
II

III
IV

V
V

I
V

II
V

III

D
ias de operação

1-33
34-79

80-115
116-147

148-177
178-217

218-251
252-268

Interm
ediário

-
Fenol

Fenol
B

enzoato
B

enzoato
Tolueno

Tolueno
-

A
eração (m

g/L
)

1,0
1,0

-
-

1,0
1,0

-
-

B
enzeno afluente 

(m
g/L

)
4,4 (0,4)

4,2 (0,2)
4,3 (0,3)

4,4 (0,2)
4,2 (0,2)

4,3 (0,3)
4,2 (0,3)

4,1 (0,2)

B
enzeno efluente 

(m
g/L

)
0,6 (0,1)

1,0 (0,1)
1,9 (0,4)

1,8 (0,2)
1,8 (0,1)

1,2 (0,1)
2,0 (0,3)

1,5 (0,2)

E
ficiência de rem

oção 
benzeno (%

)
86,9 (4,3)

76,6 (2,4)
55,8 (7,4)

59,0 (3,2)
57,9 (2,2)

72,5 (3,3)
51,3 (8,3)

63,5 (3,0)

Interm
ediário afluente 

(m
g/L

)
-

4,3 (0,6)
4,7 (0,1)

4,2 (0,4)
4,2 (0,3)

4,3 (0,2)
4,3 (0,4)

-

Interm
ediário efluente 

(m
g/L

)
-

0,2 (0,2)
0,4 (0,4)

0,4 (0,1)
0,9 (0,1)

0,9 (0,1)
1,6 (0,5)

-

E
ficiência de rem

oção 
interm

ediário (%
)

-
93,7 (6,1)

91,8 (9,1)
91,0 (1,6)

78,8 (2,2)
79,8 (1,7)

63,2 (11,9)
-

B
enzeno H

S (µg/dia)
0,3 (0,1)

0,1 (0,0)
3,5 (0,5)

3,6 (0,6)
3,0 (5,4)

0,8 (0,1)
2,2 (0,4)

2,5 (0,2)

Tolueno H
S (µg/dia)

-
-

-
-

-
1,3 (0,9)

0,6 (0,2)
-

H
S, headspace.

O
 desvio padrão é m

ostrado entre parênteses.
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Nas etapas II e III, o fenol foi adicionado como intermediário para que a

degradação do benzeno fosse analisada na sua presença sob condições microaeróbias e

anaeróbias, respectivamente. Percebeu-se que a eficiência de remoção do benzeno teve uma

queda na presença do fenol em comparação com a etapa sem esse intermediário (Figura 5.1).

Esse fato pode estar relacionado ao aumento da carga de compostos aromáticos presentes no

reator. Em contrapartida, o fenol teve uma eficiência de remoção muito alta em ambas as

etapas II e III (> 91%) (Figura 5.2), o que indica que a degradação desse composto parece ser

mais favorável que a degradação do benzeno, provavelmente devido à maior instabilidade do

fenol, causada pela presença de um grupo hidroxila.

Figura 5.2 – Concentrações afluentes (■) e efluentes (♦) e eficiências de remoção (■) dos

intermediários.

Na etapa II, ao contrário de todas as outras etapas, foi identificada a presença de

um outro intermediário da degradação do benzeno, além do que havia sido adicionado, no

efluente. Nessa etapa, o benzoato esteve presente no efluente em uma concentração média de

0,22 mg/L. Esse composto é um intermediário chave da degradação anaeróbia de compostos

monoaromáticos, incluindo o fenol (FOGHT, 2008). Portanto, o aumento da carga desses

compostos e por não ter sido identificado nas etapas sem intermediários, pode ter levado a um

acúmulo transitório de benzoato no reator, já que, provavelmente, os microrganismos não

conseguiram degradar prontamente a maior quantidade desse intermediário produzida na
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etapa II. Na etapa III, não foi mais observado esse acúmulo, indicando uma provável

adaptação da microbiota à nova condição operacional.

Nas etapas IV e V, o fenol foi substituído pelo benzoato, para que fosse verificada

a influência desse composto na degradação do benzeno sob condições anaeróbias e

microaeróbias, respectivamente. A eficiência média de remoção do benzeno nessas duas

etapas teve uma queda considerável em comparação com as etapas anteriores (Tabela 5.2).

Conforme mencionado anteriormente, o benzoato é um intermediário presente na degradação

dos compostos aromáticos. Assim, a adição desse composto ao reator pode ter deslocado o

equilíbrio nas reações de degradação do benzeno, inibindo parcialmente sua remoção

(WEELINK; VAN EEKERT; STAMS, 2010). O benzoato, em contrapartida aos demais

compostos, teve maior eficiência de remoção na etapa anaeróbia que na microaeróbia (Figura

5.2). Esse fato pode ser um indicativo de que os microrganismos que realizam a degradação

do benzoato possuem metabolismo estritamente anaeróbio, sendo inibidos na presença de

oxigênio, mesmo em concentrações muito pequenas.

Nas etapas VI e VII, foi analisada a degradação do benzeno na presença do

tolueno sob condições microaeróbias e anaeróbias, respectivamente. A etapa VI apresentou

uma boa eficiência média de remoção do benzeno, porém a etapa VII teve a menor taxa de

remoção média entre todas as etapas de operação do reator (Figura 5.1). Talvez, o tolueno, na

presente pesquisa seja um substrato, pois o comportamento dele foi semelhante a remoção do

benzeno (Figuras 5.1 e 5.2). Esse fato está relacionado a informação dada por Johnson et al.

(2003), que o benzeno é o composto mais recalcitrante e que sua degradação é inibida na

presença de outros hidrocarbonetos como o tolueno, o qual é reportado como o composto

BTEX mais facilmente degradado sob condições anaeróbias e microaeróbias (FIRMINO et

al., 2015a; 2017). O tolueno teve uma eficiência média de remoção maior na etapa

microaeróbia (VI) do que na etapa anaeróbia (VII). Dentre os intermediários, foi o que teve as

menores eficiências de remoção (Tabela 5.2).

Por fim, na etapa VIII a degradação do benzeno foi realizada sob condições

anaeróbias e sem a presença de intermediários, para que esta, conjuntamente a etapa I, fosse

comparada com as demais etapas de operação. Verificou-se uma menor eficiência de remoção

de benzeno quando comparada a etapa I. Com exceção das etapas na presença do benzoato,

todas as demais etapas apresentaram maiores eficiências de remoção de benzeno sob

condições microaeróbias. Esses dados estão de acordo com a pesquisa de Firmino et al.

(2017), que evidenciaram um aumento de ~30% na eficiência de remoção de benzeno ao

inserir a microaeração em um reator metanogênico, com TDH de 48 horas, alimentado com
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água contaminada com BTEX (~3 mg/L de cada composto). Yerushalmi et al.(2001)

propuseram que esse aumento na eficiência de remoção, provavelmente, deve-se ao fato de

que a adição de baixas concentrações de oxigênio fazem com que o benzeno, através das

enzimas mono-oxigenase ou dioxigenase, converta-se em fenol, que é um composto mais

facilmente degradável que o benzeno sob condições anaeróbias.

Além das análises cromatográficas da fase líquida, foram feitas análises

cromatográficas de amostras gasosas do headspace do reator, para verificar se a remoção do

benzeno estava acontecendo de forma biológica, degradação microbiana, ou se ela estava

acontecendo de forma física, com o benzeno sendo volatilizado para o biogás. As cargas de

benzeno no biogás variaram de 0,1 a 4,0 µg/dia. Essas cargas representam menos que 0,04 %

da carga afluente de benzeno. Logo, esse fato mostra que, muito provavelmente, a remoção do

benzeno estava acontecendo, principalmente, devido a degradação microbiológica.

Comportamento semelhante foi observado para o tolueno (Tabela 5.2).
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6 CONCLUSÕES

Ao final de todas as etapas de operação, verificou-se que a adição dos

intermediários influenciou negativamente a degradação do benzeno, sendo o benzoato o

intermediário que apresentou maior interferência e o fenol o que menos interferiu.

Com exceção das etapas com adição de benzoato, a aplicação de microaeração

aumentou as eficiências médias de remoção do benzeno e de seus intermediários.

Todos os intermediários tiveram eficiências de remoção maiores que a do benzeno

nas suas respectivas etapas, indicando que o benzeno é um composto mais recalcitrante do

que esses compostos.

A volatilização de benzeno foi negligenciável durante todo o experimento,

sugerindo que a remoção desse composto era realizada, principalmente, por atividade

microbiológica.

Por fim, o reator apresentou uma boa estabilidade com relação ao pH, à

alcalinidade e à remoção de DQO durante todo o experimento, sugerindo que as modificações

operacionais não impactaram negativamente o processo de digestão anaeróbia.

O tolueno apresentou comportamento de substrato e não de intermediário.
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