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A shadow from before

“Standing on the ocean shore
Wawes rushing thwough my toes
Images ruww across my minds
Fromthe days of long ago-

A time whew ships were massive
Cutting paths from port to-port
Meeting people of different oviging
Happy tidings to-report

Yet inveach and every country
And unbeknownst to-thesm

A plague would soonw pay visit
For lack of sanitation

Gawrbage soonw drew rodenty
Withfleas that cowrvied disease
Thousandys stawted dying

Black Deativ had breached the seas

Feaw thew consumed me

Invmy exwivonment did I see

A replay conjured from the past
A beach of scattered debris

Howvenw't we leawrned owr lessony
And with this I wmust implove
Please openv up your eyes and see
It's o shadow from before”

Sylia Stulty
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Nesse trabalho, investigou-se a influéncia de determinadas condicbes
operacionais em reatores em batelada sequencial (RBS) de lodo granular aerébio (LGA),
na estabilidade da biomassa granular, e na sua eficiéncia no tratamento de efluentes
complexos. Em um primeiro estudo, observou-se que o tempo de armazenamento dos
granulos influencia diretamente no seu periodo de recuperacdo quando retornado as
condicBes operacionais anteriores a estocagem. Em uma segunda etapa da pesquisa,
avaliou-se a eficiéncia de um reator de LGA no co-tratamento de lixiviado com esgoto
sintético em propor¢des gradualmente crescentes do primeiro (1 a 10% volume/volume).
Observou-se que as propriedades do lodo, em termos de sedimentabilidade, melhoraram
com o incremento do lixiviado. A remogdo de amonio foi em torno de 100% para as
proporcoes de 1, 2 e 5% de lixiviado. A adicdo de 1 e 2% de lixiviado propiciou alta
liberacdo e absorcdo de fosfato, contudo, com 5 e 10%, a atividade de biodesfosfatacdo
foi drasticamente afetada. Em uma terceira etapa da tese, avaliou-se a remocao de corante
azo Reactive Red 239 (RR239) por meio de LGA. Os resultados mostraram que a
presenca do corante azo ndo afetou estrutura e a estabilidade dos granulos e o reator foi
eficiente na remocdo de matéria organica, amonio e fosforo, no entanto, a degradagéo do
corante foi muito baixa. Uma etapa de pds-tratamento empregando enzima peroxidase de

nabo (Brassica rapa) permitiu atingir remocéo de 70% do corante azo.
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In this study, the influence of certain operating conditions on aerobic granular
sludge (AGS) sequencing batch reactors (SBR), the stability of granular biomass, and its
efficiency in the treatment of complex wastewaters, was investigated. In a first study, it
was observed that the storage time of granules directly influences their recovery period
when returned to operating conditions prior to storage. In a second stage of the research,
the efficiency of an AGS reactor in the co-treatment of synthetic wastewater and leachate
in gradually increasing proportions of the first (1 to 10% volume/volume) was evaluated.
It was observed that the sludge properties, in terms of settleability, improved with the
leachate increment. Ammonium removal was around 100% for the leachate proportions
1, 2 and 5%. The addition of 1 and 2% of leachate provided high phosphate release and
absorption, however, with 5 and 10%, the biodephosphatation activity was drastically
affected. In a third stage of the thesis, the removal of Reactive azo dye 239 (RR239) by
AGS was addressed. The results showed that the presence of azo dye did not affect
granule structure and stability and the reactor was efficient to remove organic matter,
ammonium and phosphorus, however, the degradation of the dye was very low. A post-
treatment step using turnip peroxidase enzyme (Brassica rapa) allowed to achieve 70%

removal of azo dye.
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INTRODUCAO

1. Introducéo

Durante muitos anos, a populacdo humana cresceu lentamente, controlada por
doencas e outros fatores. No entanto, o desenvolvimento tecnolégico, as melhorias
continuas no saneamento e as descobertas de novas medicamentos, fizeram com que a
populacdo aumentasse rapidamente. De acordo com os dados do Fundo de Populagéo das
Nacbes Unidas (UNFPA), em 2019, a populacdo mundial alcangou niveis de 7,6 bilhGes
de pessoas. Assim, sdo mais de sete bilhdes de pessoas consumindo produtos e gerando
grandes quantidades de residuos e efluentes nas mais diversas atividades.

As melhorias na sociedade ocasionadas pelas tecnologias foram favoraveis ao
aumento da expectativa de vida da populacéo, no entanto, ela também é responsavel pelo
aumento da demanda por bens de consumo e, consequentemente exploragdo de recursos
e geracdo de residuos sélidos e liquidos. O gerenciamento de residuos sélidos representa
um problema dificil e complexo para a sociedade e para o poder publico, principalmente
nos paises em desenvolvimento e nos mais pobres. O manejo inadequado destes residuos
afeta gravemente a salde publica e a0 meio ambiente, e quando dispostos em aterro
sanitario, levam a geracdo de lixiviado, liquido de cor escura popularmente conhecimento
como chorume, proveniente da degradacdo da matéria organica e que é de dificil
tratabilidade. Os efluentes, provenientes das mais diversas atividades industriais e
domeésticas, também sdo responsaveis por causar desequilibrios ao meio ambiente e a
salde de varias espécies.

Os efluentes langados sem tratamento diretamente no solo e nos corpos de agua
ou tratados inadequadamente representam grandes riscos aos ecossistemas aquaticos e
aos solos, uma vez que contém altas concentragdes de poluentes. Os esgotos domésticos
apresentam uma composicao rica em matéria organica e nutrientes. Porém, nos dias
atuais, estes efluentes vém apresentando caracteristicas diferentes daquelas de alguns
anos atras, apresentando uma composi¢do bastante variada incluindo alguns poluentes
emergentes, o que pode dificultar seu tratamento e ainda causar sérios problemas aos
corpos hidricos. Ja os efluentes industriais sdo complexos e sao constituidos por grandes
guantidades de compostos potencialmente inibidores ou toxicos (por exemplo, compostos
aromaticos, fenois, compostos clorados ou fluorados, compostos organicos volateis
(COV), metais pesados, surfactantes, biocidas (SIPMA et al., 2010), o que pode acarretar
sérios problemas a curto e longo prazo, pois 0s contaminantes quimicos toxicos na agua

se acumulam ao longo do tempo nos seres vivos que 0s consomem.
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INTRODUCAO

Outro efluente com um grande potencial poluidor e de dificil tratabilidade é o
lixiviado dos aterros sanitérios. Este efluente é bastante complexo, podendo apresentar
niveis elevados de metais pesados e de varios outros contaminantes. AL-WABEL et al.
(2011), constataram que os lixiviados do aterro continham altas concentracdes de Cd, Hg,
Ni, Mn, Cu e Pb, sendo que a toxicidade desses liquidos depende da concentracao dos
metais (principalmente Cd) associados a matéria orgénica. Os lixiviados podem ser
classificados como jovens ou antigos de acordo com o estagio de decomposi¢do dos
residuos depositados nos aterros. Lixiviados novos apresentam elevadas quantidade de
acidos graxos volateis (AGV), enquanto os antigos sao constituidos principalmente por
matéria organica refrataria (como substancias humicas) e altas concentracdes de
nitrogénio amoniacal (RENOU et al., 2008; REN et al., 2017).

Muitas estratégias podem ser utilizadas para o tratamento de lixiviados, incluindo
0 tratamento no proprio aterro sanitario, através da recirculacdo para a célula do aterro,
transporte para estacdo de tratamento de aguas residuarias e co-tratamento com efluentes
domésticos. O tratamento do lixiviado geralmente é realizado por meio de varios
processos fisico-quimicos e bioldgicos (aerdbios e anaerdbios). Os primeiros apresentam
elevado custo, relacionado ao consumo de energia e de produtos quimicos (RENOU et
al., 2008), fazendo com que os processos bioldgicos sejam mais utilizados. No entanto,
muitas vezes estes ndo sdo eficientes no tratamento de lixiviados, principalmente quando
0s mesmos sao oriundos de aterros velhos, nos quais a quantidade de matéria organica
refrataria é substancial (DI IACONI et al., 2006).

As industrias sdo grandes fontes de poluicdo ambiental. Com base no tipo de
indUstria, varios niveis de poluentes podem ser lancados no meio ambiente direta ou
indiretamente através das redes de esgotamento publico. As caracteristicas das aguas
residudrias industriais geralmente podem ser representadas por determinados parametros
globais, tal como demanda quimica de oxigénio (DQO) e demanda bioquimica de
oxigénio (DBO), como também por outros parametros como solidos suspensos (SS),
nitrogénio amoniacal (NH4™-N), metais pesados, pH, cor, turbidez e parametro
ecotoxicoldgicos (LIN et al., 2012).

Entre os ramos de atividades industriais consideradas poluidoras, esta a industria
téxtil. Esse tipo de atividade produz grandes quantidades de efluentes, geralmente
fortemente coloridos, devido principalmente aos ineficientes processos de tingimento
(MEZOHEGY! 1 et al., 2008). A agua residuaria da industria téxtil varia amplamente em

termos de composi¢do devido & impureza natural das fibras e as substancias quimicas
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usadas em diferentes processos desse setor industrial. No entanto, os efluentes téxteis
apresentam duas importantes caracteristicas: a alta carga orgénica e a cor intensa derivada
dos corantes utilizados no processo (KHANDEGAR e SAROHA, 2013). Os corantes séo
recalcitrantes e ndo sdo facilmente degradados por métodos convencionais de tratamento
(FARABEGOLI et al., 2010).

A remocéo de corantes das &guas residudrias téxteis € uma preocupacdo ambiental
importante, uma vez que pode levar a contaminacdo dos corpos aquaticos, limitando o
uso das aguas para varios fins e ainda provocar danos severos a todo ecossistema presente
no corpo receptor. Além dos corantes, esses efluentes sdo ricos em produtos quimicos,
alguns dos quais sdo ndo biodegradaveis e carcinogénicos, representando uma grande
ameaca a saude e ao meio ambiente se ndo forem tratados adequadamente (GHALY et
al., 2014). Adicionalmente, a presenca de cor nas aguas residudrias téxteis prejudica a
penetracdo da luz, comprometendo o0s ecossistemas nos corpos d’agua receptores
(FRANCA et al., 2015).

O tratamento de efluentes da industria téxtil é feito principalmente por métodos
fisicos e quimicos, porém, atualmente os sistemas bioldgicos estdo se tornando mais
atraentes devido aos menores custos envolvidos. Entre as alternativas de processos
biol6gicos, os sistemas aerébios estdo sendo usados para o tratamento de aguas
residuarias téxteis, mas geralmente o tratamento ndo é adequado. Ao contrario, 0s
sistemas anaerdbios sdo capazes de lidar com altas cargas organicas, e muitos corantes
sdo suscetiveis a transformacdo redutiva sob condi¢bes anaerobias. Particularmente no
caso de corantes azo reativos, uma combinacao de etapas bioldgicas anaerdbias e aerdbias
é adequada para obter tanto a remocédo da cor quanto a mineralizacdo da molécula de
corante (PANDEY et al., 2007; FARABEGOLI et al., 2010).

O tratamento de efluentes industriais € um grande desafio devido aos grandes
volumes envolvidos e a diversidade de poluentes contidos nessas matrizes, e deve ser
economicamente viavel e sustentavel. No entanto, estes efluentes tém geralmente uma
elevada resisténcia a biodegradagéo e natureza fisico-quimica extrema (por exemplo, pH,
temperatura, salinidade) e contém substancias sintéticas e naturais que podem ser toxicas
ou inibir processos de tratamento bioldgico (LIN et al., 2012).

Alguns efluentes industriais e os lixiviados de aterros sanitarios apresentam
elevadas concentracfes de nitrogénio amoniacal, fator que dificulta seu tratamento e
acarreta impactos negativos aos corpos hidricos. Apesar do nitrogénio ser um elemento

essencial para a existéncia de vida na Terra, assim como para manutencdo das espécies
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aquaticas, esse nutriente, juntamente com o fosforo, quando descarregados em altas
concentragfes em aguas superficiais, provocam o enriquecimento do meio em substrato
para o crescimento de espécies aquaticas, ocasionando o fenémeno da eutrofizagcdo. A
eutrofizagdo dos corpos d’agua ¢ um dos problemas ambientais mais difundidos no
mundo devido as varias consequéncias e as dificuldades em reverter 0 processo, com
elevados custos no tratamento de aguas eutrofizadas. Uma importante consequéncia do
enriquecimento das aguas em nutrientes € o aumento do crescimento de algas e a
formacéo de densa forragem de grandes plantas aquaticas flutuantes, juntamente com a
mortandade de varias espécies aquaticas devido a deplecdo do oxigénio presente nos
corpos hidricos, decorrente da degradagdo da matéria orgdnica por organismos
heterotroficos.

Altas concentracdes de nitrogénio na agua sob a forma de nitrato e nitrito também
ocasionam problemas ambientais e de saude publica. O nitrato em si ndo é tdxico para 0s
seres humanos. O nitrato se torna um problema somente quando é convertido em nitrito,
resultando em metemoglobinemia, também conhecida como sindrome do bebé azul
(MAJUMDAR, 2003), uma condicdo que ocorre quando o nitrito oxida o ferro no sangue
e limita o transporte de oxigénio ao redor do corpo e faz com que as veias e a pele
aparecam em azul (MURPHY et al., 2010). O nitrato é convertido em nitrito pelas
bactérias intestinais, atuando como agente oxidante para formar metemoglobina nos
glébulos vermelhos (MAJUMDAR, 2003). O nitrito produzido a partir do nitrato ou
ingerido diretamente através do consumo de agua contaminada entra na corrente
sanguinea principalmente através do trato gastrointestinal superior.

Os compostos de nitrogénio podem ainda ocasionar a proliferacdo de
cianobactérias toxicas, pois a eutrofizacdo favorece a multiplicacdo e a dominancia de
cianobactérias prejudiciais (CyanoHABSs), tanto as comunidades plancténicas como
bentdnicas (PAERL e PAUL, 2011). As cianobactérias podem ser perigosas para
humanos e outros animais, e também para organismos aquaticos, uma vez que algumas
espécies produzem metabdlitos secundarios altamente toxicos, como cianotoxinas. As
toxinas conhecidas como microcistinas, nodularinas e cilindrospermopsina podem causar
danos ao figado e aos rins, citotoxicidade, neurotoxicidade, toxicidade da pele, disturbios
gastrointestinais e outros problemas (ZANCHETT, 2013).

Considerando a complexidade de alguns efluentes e as dificuldades enfrentadas
nos processos de tratamento convencionais, a tecnologia de lodo granular aerébio (LGA)

surge como alternativa para realizar o tratamento biologico dessas matrizes de forma
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sustentavel e eficiente. Essa tecnologia apresenta inimeras vantagens. Os reatores com
LGA sdo compactos, eficientes e econdmicos, € promovem a remogdo conjunta dos
nutrientes e matéria organica em um unico tanque reacional, ndo necessitando de varios
reatores como ocorre no processo de lodo ativado convencional e em outros sistemas de
tratamento com remocéo bioldgica de nutrientes, no qual inimeros tanques anaerobio,
anoxicos e aerdbios sdo dispostos em sequéncia. Os processos que requerem diferentes
condigdes redox ndo ocorrem em diferentes compartimentos, mas dentro do proprio
granulo, em funcdo das zonas aerobias, anoxicas e anaerdbias que sdo formadas nesse
microambiente (GAO et al., 2011). Os granulos aerdébios possuem a capacidade de
suportar cargas de choque e toxicas (BEUN et al., 1999; FIGUEROA et al., 2008). Muitas
pesquisas foram realizadas com o LGA no tratamento de efluentes de dificil tratabilidade
com processos bioldgicos (SCHWARZENBECK et al., 2004; WANG et al., 2007;
ZHANG et al., 2011; CALUWE et al., 2017; CALUWE et al., 2017b).

A maioria das pesquisas com LGA no tratamento de efluentes complexos,
utilizaram ciclos de longa duracdo, fator que aumenta os custos operacionais das ETEs.
Além disso, grande parte desses estudos ndo avalia o impacto dos compostos presentes
nos diversos efluentes na estrutura fisica dos granulos. Dessa forma, a presente pesquisa
buscou compreender a relacdo entre as propriedades fisicas do LGA e seus aspectos
fundamentais para manutencdo de uma biomassa estavel durante o tratamento de

efluentes.

1.1.0bjetivos

1.1.2. Objetivo geral

Esse trabalho tem como objetivo investigar a aplicacdo da tecnologia de lodo
granular aerébio (LGA) para o tratamento de efluentes complexos e de dificil
tratabilidade, tais como lixiviado de aterro sanitario combinado a esgoto sintético, e
efluente téxtil simulado. Em uma primeira abordagem, o estudo focaré na reativagéo de
biomassa granular pré-formada e estocada por diferentes periodos, investigando o efeito
do tempo de armazenamento na atividade biologica. Em seguida, serdo avaliados 0s
efeitos da adicdo de lixiviado ao tratamento de esgoto sintético e dos componentes
presentes no efluente téxtil simulado estudado na atividade e propriedades fisicas da

biomassa granular.
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1.1.3. Objetivos especificos

» Investigar o efeito do armazenamento do LGA nas suas propriedades fisicas e
atividade bioldgica;

» Auvaliar a remocao de matéria organica e nutrientes no co-tratamento de esgoto
sintético e lixiviado de aterro sanitario em diversas propor¢des volume/volume
(v/v) de cada um por meio do processo de LGA,

» Investigar o efeito do lixiviado nas propriedades fisicas do LGA,;

» Avaliar 0 uso de LGA no tratamento de efluente téxtil simulado, com foco na
remocao de corante azo;

» Avaliar o efeito do corante azo na estabilidade, propriedades fisicas e bioatividade
dos granulos;

» Avaliar um processo alternativo e complementar ao LGA, verificando sua eficacia

para a remogao do corante;

Todos os estudos especificos mencionados acima estdo descritos em capitulos
individuais, cada qual contendo uma breve contextualizacdo ao assunto, materiais e
métodos utilizados, resultados, discussdo e conclusdes.

Antes da descricdo de cada estudo, sera apresentada uma revisdo bibliografica no
intuito de fornecer a fundamentacdo tedrica necessaria para 0 entendimento e

desenvolvimento desse trabalho de pesquisa.
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2. Revisdo Bibliografica

2.1. Efluentes domésticos e industriais

Um dos principais problemas ambientais é a contaminacéo ininterrupta resultante das
atividades relacionadas aos processos industriais e aos produtos e subprodutos gerados
nessas atividades. O crescimento populacional associado a industrializa¢do resultou na
degradacdo de vérios ecossistemas naturais. No caso dos ambientes aquaticos, a
degradacéo ¢ causada principalmente pela descarga de efluentes industriais e municipais
ndo tratados ou tratados de forma inadequada (CHAN et al., 2009). Os potenciais efeitos
deletérios dos poluentes presentes nos efluentes sobre a qualidade dos corpos d'agua
receptores sdo multiplos e dependem do volume de descarga e da
concentracdo/composi¢do quimica e microbiolégica desses efluentes (AKPOR e
MUCHIE, 2011).

Os esgotos domesticos apresentam uma composicdo homogénea, relativamente
constante, apesar da ocorréncia de variagdes ao longo do dia ou sazonais. No geral, esses
efluentes sdo caracterizados por possuirem baixa concentracdo de matéria organica em
comparacdo com alguns efluentes oriundos de industrias. Os efluentes industriais
frequentemente apresentam composi¢do bastante varidvel, e normalmente contém
elevada quantidade de material organico (DQO > 1000 mg.L?), as vezes de dificil
tratamento. As dificuldades enfrentadas no tratamento desses tipos de efluentes estdo
principalmente relacionadas a alta resisténcia a biodegradacdo, a carga de compostos
toxicos ou as suas caracteristicas extremas, tais como pH, temperatura e salinidade
(SIPMA et al., 2010; LIN et al., 2012). Alguns compostos toxicos presentes matrizes
industriais podem ser biodegradaveis (por exemplo, fendis, clorofenois, aromaticos) ou
ainda inertes a biodegradacéo, tais como metais pesados (SIPMA et al., 2010). Alguns
efluentes industriais, tais como os gerados pela indUstria téxtil, sdo muitas vezes
carregados de corantes, 0s quais também sédo dificeis de serem removidos por processos
de natureza bioldgica. A Tabela 1, mostra as caracteristicas dos esgotos domesticos

brasileiros e de alguns efluentes industriais.
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Tabela 1: Caracteristicas de efluentes domésticos e industriais.

Efluente de
Parametros Unidade EsgoEo ElaTEs1eD El])‘gfczgzeu?g in?aliisz;’ri?gsde SV
(JORDAO e PESSOA) il (MACHADO, et al, (FREITAS, 2002)
2002)
Sélidos Totais mg.L? 370 - 1160 1.500,0* 100 - 2000 -
DQO mg.L? 200 - 800 1.400 e 11.118** 6000 1000
DBOs mg.L? 100 - 400 710 e 4.633** 4000 300
Nitrogénio Total mgN.L*! 20-85 110 a 700 116 30-40
Nitrogénio mgN.L* 10-35
Organico
Z:;r;’r?g;'; mgNHg*-N.L™ 10-50 3 -300%* 20-30
Fosforo Total mgP.L*! 5-20 13 - 120** 1-46 5-10
pH 6,7-8,0 6,5* 1-12 7-10

*OLIVEIRA et al. (2012); ** JOHNS (1995)

Tratar os efluentes € uma necessidade e obrigatoriedade, para adequacdo as
normas e a legislacdo, com compromisso ambiental de preservar 0s ecossistemas
aquaticos e terrestres, e a saude publica. Com a legislacdo ambiental e os padroes de
qualidade de salde cada vez mais restritivos, surgem demandas para criacdo de
estratégias para o desenvolvimento de tecnologias mais sustentaveis, melhoria dos
processos existentes e desenvolvimento de sistemas industriais fechados de purificacdo e
reciclagem de agua (MARQUES e RANGEL, 2008). Muitos trabalhos vém sendo
realizados buscando o desenvolvimento de novas tecnologias de tratamento de efluentes
e 0 aprimoramento de técnicas ja existentes, para serem aplicados individualmente ou em
combinagdo com outros, de modo a exercer um papel suplementar aos métodos biologicos
e quimicos convencionais (CHAKINALA et al., 2009). Apesar dessa inovagao no setor
do saneamento, a maioria dos efluentes, tanto os de origem doméstica como industrial,
sdo atualmente tratados por meio de processos bioldgicos, que permitem o tratamento de
grandes volumes de efluentes com custos relativamente baixos, transformando compostos
toxicos em CO2 e H2O (sob condicBes aerdbias) ou em CHs e CO2 (sob condicBes
anaerdbias). A principal aplicacdo deste tipo de processo estd voltada a remocgéo da
matéria organica presente nas aguas residuarias, embora nos ultimos anos outra classes
de poluentes, como nutrientes e micropoluentes, estdo sendo alvos da depuragéo bioldgica
(CORDI et al., 2008; BASSIN et al., 2012a; MARGOT et al., 2016).
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2.2. Tecnologias de tratamento de efluentes

2.2.1. Tratamento convencional

No tratamento de aguas residuarias, o sistema biolégico é uma opcao promissora.
Em comparacdo com outros metodos, possui como vantagem o0 baixo custo e ndo
acarretam polui¢do secundaria. Com andlise apropriada e controle ambiental, quase todas
as aguas residudrias contendo constituintes biodegradaveis e com relagio DBO/DQO
preferencialmente igual ou acima de 0,5 podem ser tratadas facilmente por meios
bioldgicos (METCALF e EDDY, 2013). O tratamento biologico pode ser realizado em
ambiente aerdbio, e anaerdbio; o primeiro envolve o uso de oxigénio livre ou dissolvido
por microrganismos (aerébios) na converséo de residuos organicos em biomassa e CO»,
enguanto no segundo, na auséncia de oxigénio, os residuos organicos sdo degradados em
CHs4, CO2 e H20 através das etapas basicas de hidrolise, acidogénese, acetogénese e
metanogénese (CHAN et al., 2009). H& ainda uma terceira condi¢do na qual oxigénio ndo
estd presente, mas ha outros aceptores de elétrons, tais como nitrito e nitrato, condi¢éo
essa designada como anoxica.

Em geral, os sistemas aerobios sdo adequados para o tratamento de aguas
residudrias de baixa carga organica (DQO biodegradavel inferior a 1000mg.L™),
enquanto que sistemas anaerdbios sdo adequados para o tratamento de aguas residuarias
de alta carga organica (DQO biodegradavel acima de 4000 mg.L™t). No entanto, em
comparagdo com sistemas anaerobios, os sistemas aerébios conseguem uma eficiéncia de
remocao de matéria organica sollvel biodegradavel mais elevada e a biomassa produzida
é geralmente bem floculada, resultando em menor concentracdo de s6lidos suspensos no
efluente tratado. Como resultado, a qualidade do efluente final de um sistema aerébio é
geralmente melhor do que um sistema anaerébio (CHAN et al., 2009).

Dos processos de tratamento bioldgico convencionais, o sistema de lodos ativados
(SLA) é 0 mais difundido e estudado. Desde que o SLA foi apresentado, ha mais de 100
anos, esta tecnologia apresenta papel crucial nos atuais sistemas de tratamento de esgoto.
O lodo ativado € uma mistura de sélidos inertes de esgoto combinado com uma populagéo
microbiana, principalmente de bactérias, que cresce nos substratos biodegradaveis
presentes nessa matriz aquosa, se reproduzindo e gerando um lodo que precisa de

destinacdo adequada (BASSIN, 2012). A operacdo de sedimentacdo e retorno de lodo
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como parte do funcionamento das plantas de tratamento foi uma invencéo de Ardern e
Lockett nos anos de 1914 (VAN LOOSDRECHT e BRDJANOVIC, 2014).

Os projetos mais comuns de lodos ativados usam reatores convencionais, aeragao
por passos e sdo de fluxo continuo. Um SLA convencional contempla etapas de
tratamento preliminar, tratamento primario (decantador primario), um tanque de aeracéo
e um decantador (clarificador) secundario. O tanque de aeragdo, que recebe o afluente
oriundo do decantador primério (na configuracdo convencional), pode ser aerado por
meio de aeradores de subsuperficie ou superficie projetados para fornecer quantidade
adequada de oxigénio dissolvido a agua para o desenvolvimento de microrganismos
aerobios. O efluente do tanque de aeracao flui para o decantador secundario onde ocorre
a separacdo entre o lodo sedimentado e o liquido clarificado (efluente tratado). O
sobrenadante do clarificador pode entdo ser descarregado para 0s corpos receptores ou
ser submetido a unidade de desinfeccdo ou poés-tratamento, dependendo do uso do
efluente tratado. Parte dos solidos do sedimentador é enviada de volta ao tanque de
aeracdo por meio do reciclo do lodo e outra parte (lodo em excesso) € enviada para
digestores ou diretamente para secagem/desidratacdo visando a sua destinacdo final
(SHAIKH et al., 2013). A Figura 1 mostra um esquema simplificado de um SLA, que
ndo ilustra a etapa de tratamento primario (decantador primario). Ha ainda a variante
conhecida como aeracdo prolongada, na qual ndo h& decantacdo primaria e todos os
solidos oriundos do tratamento preliminar sdo alimentados ao tanque de aeracéo,
submetido a elevadas idades do lodo para permitir a estabilizacdo dos sélidos dentro do
préprio reator. Nesse caso, ndo ha necessidade de digestéo do lodo em excesso, e 0 mesmo
pode ser levado para desaguamento e descarte (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999).

Tanque de Aeracgédo Sedimentador

Afluente Efluente

00

00

Lodo de Retorno Excesso de Lodo

Figura 1: Esquema simplificado de um sistema de tratamento de efluentes por lodo
ativado convencional.
Fonte: Elaboracdo propria
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Algumas modificacdes do processo de lodos ativados foram desenvolvidas, com
0 objetivo de possibilitar a remogdo de nutrientes (nitrogénio e fésforo). Processos como
0 UCT (University of Cape Town) e Bardenpho (com dois, trés ou quatro estagios) séo
alguns dos sistemas aplicados para a remoc¢do de nutrientes de aguas residuérias.
Basicamente, as principais diferencas entre essas configuracdes se referem a disposicao
das diferentes zonas (anaerébia/andxica/aerdbia) e das correntes de reciclo. Por meio da
incorporagdo de zonas anaerdbias, anoxicas e aerdbias (processos de tratamento multi-
estagio), ndo somente matéria organica e nitrificacdo, mas também remocéo completa de

nitrogénio e fosforo tornou-se possivel de ser obtida (BASSIN, 2012).

2.2.2. Reatores em bateladas sequenciais

O reator em batelada sequencial (RBS) é uma modificacdo do processo de lodos
ativados que opera em regime intermitente. O interesse por essa tecnologia, na sua forma
atual, ocorreu durante o final dos anos 50 e inicio dos anos 60, devido a melhorias
relacionadas a aeracdo e controle de processo. Em seus anos iniciais, o0 RBS foi usado
principalmente para o tratamento de esgoto de pequenas comunidades e de efluentes
industriais de baixa biodegradabilidade. Devido a flexibilidade do projeto e ao melhor
controle do processo alcangados em decorréncia dos avancos tecnoldgicos, o uso de
sistemas em bateladas sequenciais ndo se limitou apenas ao campo do tratamento de
esgoto domeéstico, mas também encontrou ampla aceitacdo no tratamento bioldgico de
efluentes industriais contendo produtos quimicos de dificil tratamento (DUTTA e
SARKAR, 2015).

Em um tanque Unico, 0s processos e operagdes associados ao tratamento de aguas
residuarias sao sequéncias no tempo, conforme a Figura 2, ndo necessitando de unidades
separadas, como ocorre nos processos de lodos ativados de fluxo continuo. Assim, todas
as etapas do tratamento (enchimento, aeracdo, sedimentacao e descarte do efluente final),
descritas em maiores detalhes a seguir, ocorrem em um Unico tanque, através do
estabelecimento de ciclos de operacdo que apresentam duracdo definida para cada etapa,
de modo que a duracdo total do ciclo pode ser controlada de acordo com os objetivos
desejados (VON SPERLING, 2002). Reatores em paralelo podem ser empregados para
permitir alimentacdo continua do efluente a ser tratado, de modo que cada um esteja

submetido a determinacdo fase do ciclo operacional. Uma fase de ajuste ou repouso pode
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ser incluido no sentido de ajustar o ciclo operacional e permitir que sempre haja um reator

recebendo o fluxo afluente.

1 - Enchimento

 @m )

5 — Repouso 2- Aera(;ao
.
—
N
4 - Descarte 3 - Sedimentagéo

Figura 2: Etapas de operacdo do reator em batelada sequencial (RBS).
Fonte: Elaboracéo propria.

As cinco fases distintas de operacdo de um RBS tipico sdo descritas a seguir:

» Enchimento: Durante a fase de enchimento, o tanque recebe a agua residuaria
bruta que entra em contato com a biomassa ativa deixada no seu interior no final
do ciclo anterior (DUTTA e SARKAR, 2015). Em geral, o RBS funciona como
um processo de lodos ativados de aeracdo prolongada, de modo que ndo ha
decantacgdo primaria para separacdo dos solidos organicos oriundos do tratamento
preliminar (SARAYU e SANDHYA, 2012). O enchimento pode ser do tipo
aerado, estatico ou com mistura, dependendo das caracteristicas das aguas
residudrias e do modo de operagdo (SARAYU e SANDHYA, 2012). O
enchimento estatico resulta em economia de energia, ja que ndo envolve a entrada
de ar ou agitadores. O enchimento com mistura pode promover a desnitrificacdo,
caso haja, dentro do reator, espécies oxidadas de nitrogénio (notadamente nitrito
e nitrato) remanescentes do ciclo operacional anterior. J& em condi¢Oes
estritamente anaerobias, durante o enchimento estatico, pode haver a liberacao de

ortofosfatos e consequente formacdo de polihidroxialcanoatos (PHA) pelos
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organismos acumuladores de polifosfato (OAP), principais responsaveis pela
remocdo bioldgico de fosforo de aguas residuérias (processo detalhado na se¢do
2.3.2). Enchimento com aeragdo resulta no inicio imediato dos processos de
degradacéo aerobia dos substratos e consequente reducdo da duracédo do periodo
subsequente de aeracdo. O sistema também pode alternar entre o enchimento
estatico, enchimento com mistura e enchimento com aeragéo, ao longo do ciclo
operacional. Como sera abordado em maiores detalhes na secdo 2.2.3, em RBS
com lodo granular aerobio, € preferivel que o enchimento ocorra de forma estatica,
promovendo a remocao de matéria organica, liberacdo de fosfato e melhoria da
estabilidade da biomassa (PICKBRENNER, 2002).

Aeracdo: Esta fase é frequentemente projetada para permitir uma elevada
eficiéncia de remocao de matéria organica e nutrientes. O tratamento é controlado
pelo acionamento da aeracao, que fica ligada ou desligada para produzir condigdes
aerobias, anaerdbias ou anoxicas. Variagdes como de reacdo mista e de reagdo
aerada podem ser adotados. Durante a fase de aeracdo, as reacOGes aerdbias
inicializadas na etapa de enchimento aerado sdo completadas. Os projetos
frequentemente incluem a conversdo de nitrogénio amoniacal em nitrito e nitrato
por meio do processo de nitrificagdo, abordado na sec¢éo 2.3.4. No modo de reagéo
mista, além das condi¢bes aerdbias, pode haver combinacdes de condicdes
anoxicas e anaerobias estabelecidas dentro do reator (DUTTA e SARKAR, 2015),
favorecendo assim a formacdo de PHA e liberagédo de ortofosfatos para o meio, e
posterior absorcdo de ortofosfatos pelos OAPs durante a fase de aeracdo (DUTTA
e SARKAR, 2015).

Sedimentacdo: apds o periodo de reacdo (anaerdbia, andxica ou aerdbia), a
mistura e/ou aeracdo sédo desligadas, permitindo a sedimentacdo da biomassa. Esta
fase permite a separacdo entre o lodo e o efluente tratado no RBS, que pode ter
volume maior do que um clarificador secundario usado em um SLA convencional.
Como toda a biomassa permanece no tanque até que alguma fragdo seja retirada,
ndo ha necessidade dispor de uma corrente de reciclo de lodo a partir do fundo
dos clarificadores convencionais (VIGNESWARAN et al., 2007). Em contraste,
em sistemas de lodo ativado convencionais, operados de modo continuo, o licor

misto sai com o efluente do tanque de aeragdo e passa através do clarificador e
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grande parte do lodo adensado € retornado ao tanque de aeracédo
(VIGNESWARAN et al., 2007), como j& descrito na se¢do 2.2. Reatores contendo
biomassa imobilizada na forma de biofilmes ou granulos apresentam tempo de
sedimentacdo reduzido, pois, ou o lodo esta aderido a um suporte inerte (sistemas
com biofilme) ou estd aglomerado na forma de estruturas granulares de rapida

sedimentacgdo (caso do lodo granular aerdbio).

» Descarte: Esta é a fase onde o efluente tratado é descartado. Existem varios
mecanismos de retirada de efluente disponiveis. Em qualquer caso, devem ser
projetados e operados de maneira a evitar que a matéria particulada flutuante seja
descartada (VIGNESWARAN et al., 2007).

» Repouso: corresponde a um curto tempo de descanso da biomassa, ap6s o
descarte do efluente. Pode também servir como fase de ajuste entre ciclos de
operacdo, ou ainda para permitir ajustar a operacao de reatores em paralelo.

Os RBS possuem inumeras aplicacdes, principalmente em situacdes nas quais a
area disponivel para implantacdo da estacdo de tratamento de esgoto (ETE) é limitada.
Adicionalmente, é possivel alterar facilmente os ciclos de funcionamento dos RBS, de
modo a garantir a remocao de nutrientes, caso esta venha a ser necessario. A capacidade
de serem facilmente adaptados torna esses sistemas extremamente flexiveis e bastante
eficazes no tratamento de efluentes, o que torna esta tecnologia bastante interessante do
ponto de vista operacional e econdmico (EPA, 1999). Entre as varias vantagens atribuidas
aos RBS, destacam-se a facilidade de adaptacdo desta tecnologia as variagfes continuas
de concentracGes de poluentes, permitindo sua utilizacdo para o tratamento de efluentes
variados, tais como os provenientes das indUstrias alimenticias, petroquimica, papel e
celulose, processamento de peles e esgotos domésticos. Além de sua inerente
flexibilidade, esta tecnologia tem provado ser altamente eficiente na remocao de fosforo

e nos processos de nitrificacao/desnitrificacdo simultaneas (GINORIS, 2003).
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2.2.3. Lodo granular aerobio (LGA)

2.2.3.1. Introducéo e Contextualizagéo

O LGA ¢é uma tecnologia relativamente nova, porém, a biogranulacdo foi
desenvolvida desde o inicio dos anos 80, particularmente em sistemas anaerobios, dando
origem ao lodo granular anaerébio. Durante o periodo inicial, a pesquisa com granulacéo
foi intensivamente investigada em reatores de manta de lodo de fluxo ascendente
(UASB/RAFA) (BINDHU e MADHU, 2013). Em relacéo ao lodo granular aerébio, seu
primeiro registro apareceu na década de 1990 por meio do trabalho de Mishima e
Nakamura (MISHIMA e NAKAMURA, 1991), enquanto investigavam a auto-
imobilizacéo de lodo ativado em um reator UASB (WAN et al., 2011).

A tecnologia do LGA foi ampliada e implementada para o tratamento de efluentes
industriais e municipais sob o nome comercial Nereda® (PRONK et al., 2015). Em 2005,
a International Water Association (IWA) realizou a primeira sessdo de seminarios de
LGA na Universidade Técnica de Munigue, na Alemanha, e estabeleceu-se uma definicao
clara para os granulos aerdbios, a saber: agregados de origem microbiana, que ndo
coagulam sob reduzido cisalhamento hidrodindmico e que sedimentam
significativamente mais rapido do que os flocos de lodo ativado (GAO et al., 2011).

A tecnologia do lodo granular aerdbio possui eficiéncia comprovada e aplicavel
até mesmo para as estacOes de tratamento de efluentes em larga escala. As ETES com a
tecnologia Nereda sdo utilizadas em diversos paises. Existem atualmente 48 estacdes em
operagdo, em construcdo ou em projeto, sendo 42 para tratamento de esgotos domésticos,
5 para efluentes industriais e 1 planta piloto. No Brasil, existem 8 estacGes, sendo a grande
maioria ainda em projeto ou em fase de construcdo, como nas cidades de Palmas, Recife,
Jaboatéo dos Guararapes, S&o Lourenco da Mata, Jardim Séo Paulo, Limeira, Rio Claro,
Sumaré e apenas uma se encontra em operacao, a ETE Deodoro, localizada no Rio de
Janeiro. As outras 34 ETEs estdo na Austrélia (1), Franca (1), Holanda (8), Irlanda (4),
Poldnia (1), Portugal (1), Africa do Sul (3), Suica (2), Suécia (1), Reino Unido (10) e
Estados Unidos (1). Das cinco plantas industriais, 4 estdo no Reino Unido e 1 na Bélgica
(Royal HaskoningDHV, 2018).

O grande interesse pela tecnologia é principalmente justificado pelas vantagens

em relagdo aos outros processos de tratamento, tal como elevada eficiéncia de remocéo
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de poluentes e compacidade, além de ser um processo sustentdvel e economicamente
viavel.

O lodo granular aerdébio é normalmente formado diretamente a partir do lodo
ativado. Porém, essa tecnologia supera algumas das limitacdes dos SLA convencionais.
Enquanto a tecnologia de lodos ativados baseia-se em um processo complexo de ecologia
microbiana, no qual o esgoto e os microrganismos sao reciclados para diferentes tanques
com diferentes condigdes redox para permitir as conversdes bioldgicas desejadas, na
tecnologia de lodo granular, essas conversdes sao integradas dentro dos granulos. (VAN
LOOSDRECHT e BRDJANOVIC, 2014). E ainda, a utilizacdo do processo de
granulacdo permite a retencdo da biomassa desejavel no reator, resultando em uma maior
eficiéncia de degradacdo bioldgica e estabilidade do sistema de tratamento de efluentes
(SHOW et al., 2012).

Ainda em comparagdo com o lodo ativado convencional e outras tecnologias de
tratamento, o lodo granular oferece véarias vantagens, incluindo uma estrutura agregada
microbiana mais densa e forte, excelente capacidade de sedimentacdo, maior
concentracdo de biomassa e capacidade de suportar cargas de chogue (SONG et al.,
2010), granulos com elevado diametro (0,2 — 9,0 mm) e excelente capacidade de
nitrificagdo e desnitrificacdo de forma simultanea (WElI et al., 2012), efluente final com
boa qualidade, e pequenos requisitos de espaco fisico para construgdo das ETEs (ZHAO
et al., 2014a).

Enquanto que os sistemas convencionais de remocdo de nutrientes envolvem a
instalacdo de vérias unidades de operacGes sequenciais, exigindo grandes areas para a
implantacdo de sistemas em escala real, a tecnologia de lodo granular possibilita obter
uma remocdo eficaz de nitrogénio e fésforo em um dnico reator. Isso € possivel devido
ao fato das condices necessarias para nitrificacdo, desnitrificacdo e remocéo bioldgica
de fosforo estarem estabelecidas dentro dos granulos.

A maioria dos estudos sobre granulacdo aerobia foi realizada em escala
laboratorial usando efluentes sintéticos. Essas matrizes normalmente contém substrato
facilmente biodegradavel, como carboidratos ou acidos graxos volateis (AGVSs) em altas
concentragdes, variando de algumas centenas a poucos milhares de mg em termos de
DQO, permitindo dessa forma o crescimento de granulos aerébios em poucas semanas e
maior eficiéncia no tratamento biologico (ZHENG et al., 2006; GAO et al., 2011a;
DERLON et al., 2016). Muitas pesquisas vém sendo desenvolvidas no sentido de

investigar a aplicacdo de LGA para o tratamento dos diversos tipos de efluentes, como de
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laticinios (SCHWARZENBECK et al., 2005), processamento de soja (SU e YU, 2005);
cervejaria (WANG et al., 2007), matadouro (LIU et al., 2015; PIJUAN et al., 2011);
pecuaria (OTHMAN et al., 2013); efluentes alimentares com alta carga organica (JANG
et al., 2015); lixiviado de aterro sanitario (DI BELLA e TORREGROSSA, 2014; REN et
al., 2017; DI BELLA e TORREGROSSA, 2014; MIECZKOWSKI et al., 2016) e

efluentes contendo produtos farmacéuticos e de cuidados pessoais (ZHAO et al., 2015).

2.2.3.2. Formacéo do lodo granular aerobio

Os granulos aerdbios sdo biofilmes suspensos e auto-imobilizados, e os modelos
que descrevem sua formacdo incluem processos de aderéncia e desprendimento,
crescimento celular, producdo de substancias poliméricas extracelulares (SPE), morte
celular e lise, e predacdo por organismos superiores. O crescimento dos granulos pode
ocorrer por crescimento de coldnia Unica ou pela agregacdo de pequenas coldnias
menores (BARR et al., 2010; VERAWATY et al., 2012).

Considera-se que a biomassa floculenta de sistema de lodo ativado seja o
precursor dos granulos aerobios (SEVIOUR et al., 2012). No entanto, para estimular a
granulacdo aerobia, diversos parametros operacionais devem ser manipulados, como taxa
de aeracdo, modo de alimentacdo do substrato, carga organica aplicada e tempo de
sedimentacdo em RBS (VERAWATY et al., 2012).

O lodo semente (lodo de in6culo), usualmente proveniente de SLA, determina a
comunidade microbiana dos granulos, afetando assim a eficiéncia do sistema de LGA.
SONG et al. (2010) estudou o uso de diferentes tipos de indculo de lodo ativado
cultivados em reatores de bateladas sequenciais para investigar a influéncia nas
propriedades fisicas e quimicas do lodo granular obtido. Os resultados mostraram que o
lodo semente desempenhou um papel importante na formacéao de granulos aerdbios e que,
quanto maior a hidrofobicidade do lodo usado como indculo, mais rapida sera a
granulacdo aerdbia e melhor sera a capacidade de sedimentacdo da biomassa granular
formada.

CHEN e LEE (2015) também examinaram o papel do lodo ativado em processos
de granulacdo aerdbia e observaram que amostras de lodo coletadas em estacdes quentes
sdo mais eficientes para o cultivo de granulos aerdbios. Esses autores afirmaram que o
produtor efetivo de SPE sdo organismos do género Brevundimonas sp., que podem

crescer em temperaturas préximas a 30 °C. Estes organismos estavam presentes nas
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amostras de lodo coletadas em regides de clima quente, favorecendo assim a formacéo
dos granulos. No entanto, quando foram usadas amostras de lodo coletadas em climas
frios, ndo ocorreu granulacdo (ZHANG et al., 2016).

As SPE sdo polimeros de macromoléculas organicas secretadas por
microrganismos (principalmente bactérias) sob certas condi¢cdes ambientais, que formam
uma matriz tridimensional na qual as bactérias podem ser incorporadas. Os principais
componentes das SPE sdo proteinas, polissacarideos, acidos himicos, acidos nucleicos,
lipidios e outros materiais diversos (GAO et al., 2011). As SPE tém uma influéncia
significativa nas propriedades fisico-quimicas dos agregados microbianos, incluindo
estrutura, carga superficial, floculacdo, propriedades de sedimentagéo, propriedades de
desidratacdo e capacidade de adsor¢do (SHENG et al., 2010a). As proteinas e 0s
polissacarideos, tidos como principais componentes das SPE, contém grandes
quantidades de grupos funcionais, como hidroxila e carboxila eletronegativa (ZHU et al.,
2015), que podem alterar as propriedades da superficie do lodo e as forcas hidrofébicas
(LIN et al., 2015). A hidrofobicidade da superficie bacteriana desempenha um papel
importante na autoimobilizacdo e fixacdo de células a uma superficie (ZHENG et al.,
2006). Assim, por meio das forcas hidrofébicas, os flocos de lodo podem se unir entre si,
estabelecendo uma estrutura de rede espacial para favorecer rapidamente a formacéao de
granulos aerdbios (DENG et al., 2016).

Além dos curtos tempos de sedimentacdo em RBS, as cargas organicas
volumétricas (COVSs) aplicadas e as condicdes de alimentacdo sdo alguns dos principais
parametros operacionais que influenciam na formacéo de lodo granular. Altas COVs (2
a 20 kgDQO-m=3d?') sio comumente aplicadas em RBS com lodo granular
(SCHWARZENBECK et al., 2004). No entanto, ADAYV et al. (2010) verificaram que 0s
granulos apresentaram desintegracdo quando foram aplicadas COVs acima de 20 kg
DQOm3d devido & reducéo da quantidade de proteina secretada. Em contraste, TAY et
al. (2004) relataram que foi dificil formar granulos com uma COV menor que 2 kg
DQO-m=3d?. O estudo mostrou que a menor COV resultou na formagio mais lenta de
granulos e um maior tempo para atingir um estado estacionario foi requerido (BECH,
2011).

A formacdo do LGA é complexa, e muitos mecanismos de granulagdo, como a
hipdtese de auto-imobilizacdo microbiana e a de SPE foram apresentadas nos ultimos
anos (LIU et al., 2002). A hipotese de auto-imobilizagdo microbiana descreve as etapas

da granulacdo como sendo as seguintes: agitacdo fisica para iniciar o contato bactéria-
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bacteéria; interacdes fisicas, quimicas ou bioguimicas para manter uma interface bactéria-
bactéria estavel e contato multicelular; interacdo microbiana para induzir a maturacao de
microrganismos agregados; e forca de cisalhamento hidrodindmico para estabilizar a
estrutura tridimensional do granulo aerdébico (ZHU et al., 2012; VERAWATY et al.,
2012).

Quorum sensing (QS) é designada como uma forma de comunicacdo célula-
célula, dependente da densidade populacional bacteriana e regulagdo génica, que tem
demonstrado contribuir para a formacdo e maturacdo de biofilmes. Durante o QS, as
bactérias produzem e excretam sinais que se acumulam a um nivel limiar dentro de um
ambiente limitado por difusdo. A deteccdo desses sinais eventualmente leva a mudancas
globais na expressdo de genes bacterianos (DOBRETSOQV et al., 2009).

A forca de cisalhamento tem sido considerada como um dos fatores mais decisivos
na formacdo de biofilmes sob condicGes hidrodindmicas. Ha evidéncias de que uma maior
forca de cisalhamento resulta em um biofilme mais fino e mais denso (YU et al., 2002).
Uma modelo descreve os processos de granulacdo aerébia ao longo de varias etapas

sequenciais (Figura 3).

Mecanismos: Mecanismos: Mecanismos:
(a) Translocagao de Proton (a) Quorum Sensing | (a) Efeito das forcas
(b) Neutralizacdo de carga superficial (b) Aviso ambiental | hidrodinamicas (por
% (c) Hidrofobicidade da superficie celular  |(por exemplo, falta |exemplo, fluxo deal —_ Zona Aerdbia
(d) Forga de Van der waals de nitrogénio) e agua)
Q) [] (b) Sintese de SPE
[] (c) Formagédo de Zona Anaerdbia/
o \ d] pontes idnicas Anoxica
(d) Presséo de
U cﬁ selecéo Zona central com
&' % % (e) Crescimento de células mortas
0 biomassa
WA >
[ — ) 0
%élulg Etapd Ei Adesdo | Etapa 2: Formagio
microbianas célula-célula de microagregados | Etapa 3: Maturagéio| Etapa 4: Sintese Gréanulo Maduro
0-30 dias 30 - 60 dias 60 — 200 ou mais dias

Figura 3: Processo de formagdo de granulos aerobios.
Fonte: Adaptado de SARMA et al., 2016.

2.2.3.3. Fatores que afetam a formacé&o e a estabilidade dos grénulos

O LGA é uma tecnologia promissora, que apresenta inimeras vantagens, porém,

conforme apontado por LEE et al. (2010), a operacdo de reatores a longo prazo com
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granulos aerdbios € um grande desafio devido a instabilidade estrutural da biomassa. Os
mecanismos correspondentes & perda de estabilidade de granulos aerdbios foram
propostos da seguinte forma: crescimento de organismos filamentosos; hidrélise do
nucleo anaerdbio; perda de funcéo de estirpes funcionais; mudancas nas composicdes das
substancias poliméricas extracelulares (SPE) e outros mecanismos, incluindo mudancas
provocadas por estresses ambientais e toxicidade de ions de metais pesados (LEE et al.,
2010).

2.2.3.3.1. Crescimento de filamentos

Um dos principais problemas técnicos encontrados durante a operacéo de reatores
com lodo granular aerdbio refere-se a instabilidade dos granulos devido ao crescimento
de organismos filamentosos, o que tem sido observado com frequéncia em diversos
estudos (TAY et al., 2001; MCSWAIN et al., 2004; SCHWARZENBECK et al., 2005;
YU LIU et al., 2006; C. WAN et al., 2014; FIGUEROA et al., 2015; MOURA et al.,
2018).

A alta taxa de crescimento das bactérias incentiva a proliferacdo de
microrganismos filamentosos, causando um aumento rapido do tamanho do granulo, o
qual pode vir a apresentar estrutura solta e baixa densidade. O crescimento excessivo de
bactérias filamentosas pode levar a granulos esponjosos e soltos que podem ser facilmente
arrastados para fora do reator (washout), causando perda de biomassa e bloqueio da
tubulacéo e, portanto, é uma das principais causas de falha do reator (L1U e LIU, 2006).

O crescimento de biomassa filamentosa em lodo granular aerébio em RBS é um
fendmeno mais complicado do que nos processos convencionais de lodo ativado. No RBS
de lodo granular aerébio, os organismos podem ser submetidos a varias condi¢fes de
stress simultaneamente, e o crescimento dos filamentos pode ser consequéncia de um ou
mais efeitos combinados. Portanto, as condigdes de operacdo dos processos biologicos
influenciam diretamente na proliferacdo de organismos filamentosos na superficie dos
granulos (LIU e LIU, 2006). Uma das principais causas da formacdo de granulos
filamentosos € a aplicacdo de diferentes fontes de carbono (WAN et al., 2014), conforme
sera abordado na se¢do 2.2.3.3.6.

WAN et al. (2014) propuseram 0 seguinte mecanismo para a formacdo de
granulos filamentosos de acordo com observagdes experimentais (Figura 4). O lodo

semente continha principalmente bactérias esféricas e em forma de bastdo. O pH acido
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(artificialmente ajustado ou induzido pela degradacdo da glicose) reduziu o conteudo
intracelular de c-di-GMP?, causando a biossintese do flagelo lateral; em seguida, a ades&o
célula-célula foi regulada para o0 modo de motilidade, e as bactérias esféricas e em forma
de bastdo foram arrastadas do reator. Em um pH acido com glicose como substrato, os
microrganismos filamentosos, como G. fragrans, cresceram rapidamente para formar
esporos. Entdo, apds a meiose e a esporogénese, formou-se um nacleo interno de micélios
e esporos de fungos anastomosados. Os micélios fungicos se reproduziram a partir do
nucleo e, em seguida, os granulos fungicos aerdbios foram finalmente formados
esfericamente, com uma estrutura solta, pelo cisalhamento hidrodinamico aplicado.

Fvia

| acetato ou
Glicose —piruvatofgl'm""ca\

propionato
| - J
pH a(:|do diminuig&o do c-
di-GMP
{} Mblossmtese de @ ? modo de
acterlas esféricaglagelos motilidade

e em forma de
bastonetes

N, o
Sporo &
Semente de Iodo\- . /é P it %";@ -
floculento esporo -
PO *« — ¥ m::leo interior

€sporo micelia

granulos fungicos
filamentosos

¢ meiose )  esporogénese

Figura 4: Mecanismo de granulacdo proposto de granulos fungicos filamentosos.
Fonte: Adaptado de YANG et al. (2014).

2.2.3.3.2 Relacao alimento/microrganismos (A/M)

A quantidade de alimento em relacdo a quantidade de microrganismos,
comumente referida como relacdo alimento/microrganismos (A/M), € um parametro Util
que influencia na degradacdo bioldgica, e € uma variavel de processo que pode ser
facilmente ajustada em biorreatores. Uma relacao adequada pode ser favoravel tanto para
0 progresso da granulacdo quanto para o controle do tamanho dos granulos. No estudo
desenvolvido por LI et al. (2011), realizado em quatro reatores em bateladas sequenciais

para investigar o efeito da relacdo A/M sobre a formacdo, tamanho e estabilidade dos

1 O ciclico-di-GMP (c-di-GMP) é um mensageiro secundario intracelular que controla o
ciclo de vida de muitas espécies bacterianas no biofilme (CHUA et al., 2017).
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granulos, mostrou que a granulacdo de lodo aerobio foi alcangada de forma satisfatoria
em todas as condicdes testadas. Em geral, a maior relagdo A/M provocou uma formagéo
mais rapida de granulos maiores, e a menor relagdo, levou a formacdo mais lenta de
granulos menores. No reator com uma relagdo A/M baixa, de 0,3 g DQOg.SSV1.d?,
foram observados granulos pequenos apos 25 dias, e a granulacdo foi totalmente
alcancada apds 40 dias. Porém, em reatores com relacdo A/M alta, em torno de 1,1
DQOgSSV1.d?, os granulos foram formados em apenas 7 dia, com granulagdo completa
em cerca de 14 dias (LI etal., 2011). Assim, esses autores sugerem aplicacao de diferentes
relacbes A/M, por exemplo, uma A/M mais alto no estagio inicial de formacdo dos
granulos e uma A/M reduzido no estagio posterior, estas estratégias de inicializacéo, pode
facilitar a rapida formacdo de granulos e sustentar granulos pequenos e saudaveis em

biorreatores.

2.2.3.3.3. Tamanho dos granulos

O tamanho dos granulos € um fator importante que afeta o desempenho do
processo e deve ser avaliado regularmente. E sabido que o aumento do tamanho dos
granulos ao longo do processo de granulacdo aerdbia esta relacionado com as condigdes
operacionais do RBS, como carga de substrato, oxigénio dissolvido, tempo de
sedimentacdo e tensdo de cisalhamento (DAHALAN et al., 2015). Sendo assim, é
necessario o controle de todos esses parametros para a manutencdo da estabilidade da
biomassa granular por longos periodos. Segundo ZHENG et al. (2006), a instabilidade
dos granulos aerdbios pode ser atribuida a limitacdo a transferéncia de massa ao longo do
granulo e a presenca de uma espessa camada anaerdbia no LGA, fatores relacionados ao
tamanho elevado do granulo.

VERAWATY et al. (2013) propuseram um modelo conceitual sobre a dindmica
do tamanho dos granulos que ocorre durante a operacdo de reatores com LGA (Figura 5),
descrevendo como os granulos crescem até um certo tamanho critico, e como essas
particulas tendem a quebrar/atritar apdés um certo tamanho, reduzindo assim sua
dimensdo. A consequéncia é uma distribuicdo de tamanhos de grénulos, em estado
estacionario, bem abaixo do tamanho critico, podendo ocorrer arraste da biomassa por

meio de uma fase de sedimentagéo de curta duracao.
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Figura 5: Representacdo do modelo conceitual para formagéo e quebra/atrito de grénulos.
Fonte: Adaptado de MARIESKA et al. (2013).

O valor do diametro médio dos granulos pode ser considerado como um fator que
possui grande influéncia nas propriedades fisicas da biomassa. Quanto maior o granulo,
maior a dificuldade dos substratos e do oxigénio dissolvido penetrar no interior do
grénulo. O aumento do didmetro dos granulos ocorre devido ao aumento da COV aplicada
até valores proximos a 2,5 a 3,0 kgDQO.m3dia™* (FIGUEROA et al., 2015). Em trabalho
realizado por ZHENG et al. (2006), os autores obtiveram a formacdo de granulos com
didmetro elevado e superficie filamentosa quando a COV aplicada foi acima de 6 kg
DQO.(m*dia)?, e entdo, em virtude da limitagdo a transferéncia de massa, ocorreu a
desintegracdo da biomassa granular (FIGUEROA et al., 2015).

2.2.3.3.4. Tempo de sedimentagéo

Um dos parametros mais importantes para selecionar o lodo granular é o tempo
de sedimentacdo em RBS. Por meio da aplicacdo de curtos tempos de sedimentacéo,
apenas agregados microbianos de rapida sedimentacdo sdo selecionados, enquanto o lodo
floculento é lavado para fora junto com o efluente ja tratado. QIN et al. (2004) relataram
que os granulos aerdbios cultivados e operados em um RBS com um tempo de
sedimentagdo de 5 minutos, tornou-se dominante e com bons resultados. As misturas de
granulos aerdbias e lodos suspensos foram observados nos RBS funcionando com tempo
de sedimentacdo de 20, 15, e 10 minutos. A producéo de polissacarideos extracelulares
foi estimulada e a hidrofobicidade da superficie celular melhorou significativamente em

curtos tempos de sedimentacdo (QIN et al., 2004).
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2.2.3.3.5. Carga organica volumétrica

Gréanulos aerdbicos formados em um reator operado a uma carga organica de 8
kgDQO.m=3d® eram instaveis e eventualmente lavados para fora do reator (TAY et al.,
2004a). A instabilidade dos granulos aerébicos pode ser atribuida ao rapido crescimento
de microrganismos heterotroficos a uma alta taxa de carga organica. A TCO é um
parametro crucial para um biorreator e pode influenciar significativamente a ecologia
microbiana e o desempenho do processo dos sistemas de tratamento de aguas residuarias.
Granulos densos e estaveis podem ser mantidos somente quando os reatores sdo operados
dentro de uma faixa 6tima de valores de taxa de carga organica. LI et al. (2008) indicaram
que os granulos aerébios formados sob diferentes taxas de carga organica possuiam
diferentes morfologias, propriedades estruturais e espécies bacterianas. Uma carga
organica mais elevada resultou na formacao de granulos maiores e com estrutura solta,
em um curto periodo de tempo, enquanto uma taxa de carga organica mais baixa levou a
formacdo de granulos menores e mais compactos durante um periodo mais longo.

ZHENG et al. (2006) propuseram que a limitacdo de transferéncia de massa nos
granulos de maiores tamanhos, cultivados sob alta COV leva a atividade anaerdbica
dentro de granulos, ocasionando assim a desintegracdo dos mesmos. ADAYV et al. (2010)
demonstraram que, sob um alto COV, os microrganismos perdem sua capacidade de
autoagregacao devido a uma reducdo na quantidade de proteina secretada.

VAL DEL RIO et al. (2013) apresentou um resumo com diferentes trabalhos
realizados com biomassa granular aerdbia para o tratamento de efluentes industriais e
sintéticos com altas cargas organicas (Tabela 2). Os estudos mostraram que a carga
méaxima aplicavel em um sistema de lodo granular é limitada e depende do tipo de
substrato. Na maioria dos casos, quando a capacidade maxima do sistema foi alcancada,
ocorreu a instabilidade dos granulos (VAL DEL RIO et al., 2013).
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Tabela 2: Desempenho de alguns reatores de LGA.

Tipo de

Granulacéo

COV méximo TCN

DQO

Nrem

VL

Dreret

Estabilidade

Referéncia

efluente (dias) (kgDQO.m3d?) (kgN/m?d) rem (ml.gSSV™h (mm)? dos granulos
Sintético 21-6 15 - 92 31 33 Nao houve 1o ot a1 (2002)
(glicose) desintegracéo
Sintético . "
(acetato) 61-6 9 97 42 4,2 Desintegracdo Moy et al. (2002)
Sintético . " Zheng et al.
(sacarose) 30-6 6 96 50 10 Desintegracédo (2006)
Sintético . "
(acetato) 15-16,7 21,3 95 40 4 Desintegracdo Adav et al. (2010)
L " Né&o houve Arrojo et al.
Lacticinios 21-1,0 7 0,7 90 70 60 3,5 desintegracio (2004)
Plantas de Crescimento Schwarzenbeck et
laticinios 105-59 59 0.28 % 8 50 de filamentos al. (2005)
Processame 20-6 6 03 98,5 2 12 Néohouve g 2 vy (2005)
nto de soja desintegracéo
Industria de . Nao houve Lopez-Palau et al.
vinho 40-27 6 0,01 9% 2 desintegragdo (2009)
Criacéo de Crescimento Figueroa et al.
porcos 10-22 73 0.96 a 2 52 de filamentos (2011)
Eluente de
6leo de 110-3 6 90 21 4 Desintegracéo Gobi et al. (2011)
palma

Fonte: Adaptado de VAL DEL RIO et al. (2013).

2.2.3.3.6. Composicao do substrato e condi¢des de alimentacao

A fonte de carbono orgénico encontrada na composicao dos substratos utilizados
para o cultivo de LGA desempenha um papel importante na qualidade da biomassa,
podendo influenciar as propriedades fisicas dos granulos, diversidade de espécies e
consequentemente, ter implicacdes no crescimento de bactérias filamentosas. Varios
substratos ja foram utilizados para o cultivo de grénulos aerobios, tais como glicose,
acetato, etanol, fenol, e misturas de diversas fontes de carbono na forma de aguas
residudrias sintéticas. Em estudos prévios, observou-se que granulos alimentados com
glicose exibiram uma estrutura filamentosa, enquanto que aqueles alimentados com
acetato apresentaram uma estrutura ndo filamentosa e bastante compacta, na qual
predominou uma espécie bacteriana na forma de bastonetes (JIANG et al., 2002;
SCHWARZENBECK, et al., 2004; LIU et al., 2004).

As aguas residuarias sdo, em geral, constituidas por uma mistura de substratos
organicos e inorganicos. Juntamente com os regimes de alimentagao dos reatores de LGA,
que podem variar amplamente, irdo influenciar diretamente a morfologia dos granulos
aerobios e sua estabilidade. O principio basico para a manutencdo de um sistema de LGA
estavel é a selecdo de bactérias de crescimento lento e distribui¢do dos substratos em todo
o granulo. Isto ira favorecer a formacéo de granulos compactos (VAN LOOSDRECHT
et al., 1995). Dessa forma, afim de entender a relacdo entre as diversas condicdes de

alimentacdo e seu impacto na morfologia do lodo granular, PRONK et al., (2015)

2 Diametro de Feret: O maximo comprimento de uma particula medida em uma direcao
(disténcia entre tangentes).
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propuseram um esquema com base nos resultados de seu estudo e em outros dados

reportados na literatura (Figura 6).
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Figura 6: Efeito de diferentes fontes de carbono e regimes de alimentagdo em RBS nas
caracteristicas do lodo granular aerébio.
Fonte: Adaptado de PRONK et al. (2015).

De acordo com o esquema proposto por PRONK et al. (2015), quando o reator €
alimentado anaerobicamente com substratos facilmente biodegradaveis (tal como
acetato), esses sdo absorvidos por bactérias, a exemplo dos OAP e organismos
acumuladores de glicogénio (OAG) e convertidos em polimeros intracelulares, tais como
polihidroxialcanoatos (PHA). Na fase seguinte, no periodo aerébio, esses polimeros
armazenados intracelularmente sdo usados para crescimento a uma taxa relativamente
lenta (DE KREUK et al.,, 2005a). Ao assegurar uma concentracdo de substrato
relativamente alta durante a alimentacéo anaerobia, a distribuicdo do substrato por todo o
granulo é assegurada. Isso leva a producéo de novos microrganismos em todo o granulo,
garantindo a estabilidade dos mesmos (PRONK et al., 2015). J& os substratos facilmente
biodegradaveis, quando consumidos durante um periodo curto de alimentacdo aerobia,
levardo a uma limitacdo de substrato ou da difusdo de oxigénio ao longo do granulo. O

rapido consumo de substratos na presenca de oxigénio na fracdo externa do granulo levara
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a formacdo de crescimento filamentoso (MOSQUERA-CORRAL et al., 2005). Os
gréanulos formados sob este regime sdo mais propensos a quebrar sob tensdo de
cisalhamento, uma vez que as regides internas sao inativas e irdo eventualmente decair e
enfraquecer. Isto resultard em granulacéo instavel com desenvolvimento de granulos com
caracteristicas de sedimentacdo ruins e maior concentracdo de solidos suspensos no
efluente ao final da decantacéo do ciclo do RBS (PRONK et al., 2015). No entanto, a
degradacéo de substratos como amido e proteinas é um desafio, devido a necessidade dos
mesmos serem hidrolisados previamente a sua biodegradacdo. Esses substratos sdo
principalmente hidrolisados na superficie dos granulos durante o estado estacionario (DE
KREUK et al., 2010). Os produtos de hidrélise sdo depois convertidos em polimeros que
sdo armazenados no interior das células. Sob condi¢des anaerdbias, serdo selecionados
OAP e OAG, e ocorrera boa granulacdo. Em condi¢bes aerdbias, o produto de hidrélise
desses substratos sera diretamente utilizado pelos organismos para 0 crescimento na
superficie dos granulos, levando a elevados gradientes de concentracdo de substrato e
limitacdo a sua difusdo de substrato. Isto ird induzir o crescimento filamentoso e formacéo
de granulos menos estaveis, levando a maior concentracdo de sélidos suspensos na fase
liquida e, por conseguinte, no efluente final (PRONK et al., 2015). E, finalmente, os
substratos facilmente biodegradaveis, quando alimentados lentamente num ambiente
aerdbio misto, conduzirdo a gradientes severos de limitacdo a difusdo do substrato. Isto
proporciona condicdes favordveis para a proliferacdo de organismos filamentosos
(MARTINS et al., 2011).

2.2.3.3.7. Forca de cisalhamento hidrodinamico e tempo de retencéo de solidos

Nos reatores de LGA, a forca de cisalhamento é tipicamente obtida dividindo-se
a taxa de aeragdo (expressa em L.mint) pela area da segéo transversal do reator (expressa
em cm?), sendo representada como velocidade superficial (em cm.s™?) do fluxo
ascendente (BEUN et al., 1999; NANCHARAIAH e REDDY, 2017). A forca de
cisalhamento em sistemas com biofilme € responsavel por produzir uma estrutura
compacta e estdvel dos aglomerados microbianos, ou seja, uma maior forca de
cisalhamento favorece a formacdo de granulos lisos e densos. Ja a estrutura do biofilme,
associada as condicdes hidrodindmicas, influenciara, por sua vez, a eficiéncia da difusdo

do substrato e a selegdo de microrganismos nos biofilmes (LIU e TAY, 2002).
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Estudos mostraram que velocidades superficiais do ar de 1,2 cm.s™ ou superiores
séo essenciais para a formacdo de lodo granular (BEUN et al., 1999; NANCHARAIAH
e REDDY, 2017). TAY et al. (2001), operando quatro RBS em paralelo, observaram que
com alta forca de cisalhamento hidrodindmico, os granulos apresentaram formas mais
arredondadas, regulares e compactas. De fato, a tensdo de cisalhamento foi reconhecida
como um dos fatores mais importantes que influenciam a formagéo de granulos aerdbios.
Maiores forgas de cisalhamento em RBS resultaram em granulos mais densos e com um
menor didmetro (DE KREUK et al., 2007). Conforme reportado por TAY et al. (2001),
a forca de cisalhamento influencia a producéo de polissacarideos extracelulares, que por
sua vez, influencia a estabilidade de granulos aerdbios. Uma vez que as substancias
poliméricas extracelulares (SPE) sdo um dos principais componentes de flocos de lodo e
biofilmes, hipoteticamente desempenham um papel dominante em todos os tipos de
formacdes de biofilme, incluindo floculacdo e granulacdo. O aumento da producdo de
polissacarideos extracelulares com cisalhamento elevado pode contribuir para a estrutura
compacta e forte de granulos aerdbios (LIU, 2005). Ainda, BEUN et al. (1999)
propuseram que altas velocidades superficiais do ar sdo necessarias para reduzir o
crescimento filamentoso, melhorando assim a densidade e a estabilidade do AGS
(NANCHARAIAH e REDDY, 2017).

O controle do tempo de retencdo de solidos (TRS) via descarte de biomassa em
excesso em reatores de tratamento biologico de efluentes tem sido discutido
experimentalmente como um importante fator para manutencdo da estabilidade do reator
de LGA. Alguns estudos demonstram que um TRS longo conduz facilmente a
deterioracdo do granulo aerdbio, e um modo de retirada seletiva de biomassa do reator
apropriado favorece a estabilidade do processo do LGA (ZHU et al., 2013; Ll etal., 2016
e MOURA et al., 2018). O surgimento de bactérias filamentosas pode ocorrer devido ao
crescimento exagerado dos granulos, pelo envelhecimento dos mesmos, o que dificulta a
penetracdo do OD no interior da biomassa granular. Conforme descrito por ZHOU et al.
(2014), existe uma correlagéo positiva entre a concentracdo de OD e 0 aparecimento de
estruturas filamentosas. Segundo o0s autores, baixos niveis de OD influenciam
negativamente a penetracdo de oxigénio nos granulos, levando ao estabelecimento de um
nucleo anaerobio. Como resultado, o tamanho dos granulos aumenta, ocorrendo o
crescimento excessivo de bactérias filamentosas (MOURA et al., 2018). SHENG et al.
(2010), usaram uma proporcdo fixa de descarte de biomassa, ou seja, diariamente era

retirado cerca de 10% do lodo que ficava sedimentado ao final do ciclo. Por meio dessa
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estratégia operacional de descarga seletiva de lodo, o crescimento e 0 acimulo de um

lodo mais denso no reator foram facilitados.

2.3. Remocéo bioldgica de nutrientes de aguas residudarias

O nitrogénio é um elemento essencial para a existéncia de vida na Terra, sendo
imprescindivel para a constru¢do das macromoléculas dos seres vivos. O fosforo (P)
também é um dos macronutrientes fundamentais e insubstituiveis para a sustentabilidade
da vida, constituindo um dos principais nutrientes necessarios para a atividade agricola.
Por outro lado, &guas residuarias aportando fosforo e nitrogénio podem levar a sérios
problemas de eutrofizacdo em lagoas, rios e mares, caso sejam despejadas sem o devido
tratamento nesses corpos d’agua receptores (ANGELA et al., 2011). Além de promover
0 crescimento excessivo de plantas aquaticas, o nitrogénio, particularmente na forma de
nitrito, € um risco para a salude humana, especialmente como uma possivel causa de

metemoglobinemia (MetHba), mais comum em bebés (ZHU et al., 2008).

2.3.1. Processos de remocao de nitrogénio

Nas aguas residuarias, 0 nitrogénio esta presente sob quatro formas principais:
nitrogénio organico, nitrogénio amoniacal, nitrito e nitrato (ZOPPAS et al., 2016). Em
esgotos domesticos, hd a predominancia de N-amoniacal (60%) e N-organico (40%), e
nitritos e nitratos correspondem a menos de 1%. Ja nas aguas residuérias industriais, os
compostos nitrogenados oxidados podem ser encontrados em altas concentragdes
(BARNES e BLISS, 1983; SEDLAK, 1991). A remocdo de nitrogénio por processos
bioldgicos acontece em condi¢bes aerdbias, que promovem a nitrificacdo (primeira etapa
da remocdo convencional de nitrogénio), seguido de condigdes andxicas (auséncia de
oxigénio e presenca de nitrito e/ou nitrato), que proporcionam a desnitrificacdo (segunda
etapa da remocdao convencional de nitrogénio).

Nos processos de tratamento bioldgico, aproximadamente 20% do nitrogénio
afluente é assimilado e incorporado na massa do lodo, e cerca 75% é removido pelos
processos de nitrificacdo e desnitrificagdo. Durante a etapa de nitrificacdo, o nitrogénio
permanece na fase liquida, enquanto na etapa de desnitrificacdo, o nitrogénio é transferido
do liquido para a fase gasosa e escapa para a atmosfera na forma de nitrogénio gasoso
(EKAMA e WENTZEL, 2008). Porém, possiveis produtos intermediarios no
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metabolismo da nitrificacdo e desnitrificacdo, tais como Oxido nitrico (NO) e Oxido

nitroso (N20), podem ser formados.

2.3.1.1 Nitrificacéo

A nitrificagdo é o processo em que o nitrogénio na forma de nitrogénio amoniacal
(NH4™-N) é oxidado em nitrito (NO2>-N) e, em seguida, o nitrito é oxidado em nitrato
(NO3™-N) na presenca de oxigénio molecular dissolvido. A nitrificacdo é realizada por
quatro grupos diferentes de microrganismos: bactérias oxidadoras de aménio (BOA) e
arqueas oxidadoras de aménio (AOA), que convertem a aménio em nitrito, bactérias
oxidadoras de nitrito (BON), que convertem nitrito em nitrato, e ainda, organismos
recentemente descobertos — COMAMMOX (COMplete AMMonia OXidiser) — capazes
de promover a oxidagdo completa de aménio em nitrato (DAIMS et al, 2015; LAWSON
e LUCKER, 2018). Essas bactérias foram identificadas em uma variedade de
ecossistemas naturais de dgua doce e terrestres, desafiando o conhecimento anteriormente
mantido sobre os principais microrganismos e vias bioquimicas que controlam a
nitrificagdo (LAWSON e LUCKER, 2018).

Os microrganismos mais comuns envolvidos na oxidag&do do amonio em sistemas
de tratamento de efluentes sé@o do género Nitrosomonas, Nitrosococcus e Nitrospira,
pertencentes ao grupo das BOA, e as Nitrospira, Nitrobacter e Nitrococcus, quem fazem
parte do grupo BON. Porém, os géneros mais detectados em plantas de tratamento
bioldgico sdo Nitrosomonas, Nitrobacter e Nitrospira (ZOPPAS et al., 2016). O primeiro
grupo de bactérias, isto €, as BOA, adquire uma quantidade maior de energia em
compara¢do com o segundo grupo (BON), durante a oxidacdo dos seus substratos
nitrogenados (amonia e nitrito, respectivamente). No entanto, sdo igualmente importantes
para que o processo de nitrificacdo ocorra de forma completa (ETIENNE e YU-TUNG,
2012).

A reacdo da nitrificacdo pode ser descrita pelas ReagOes (2.1) e (2.2).

NH;} + 3/20, —» NO; + 2H* + H,0 (2.1)

NO; + 1/20, - NO3 (2.2)
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Assim, de forma geral, considerando as etapas anteriores, tem-se a reacéo (2.3).

NH} + 20, > NO3 + 2H* + H,0 (2.3)

Através da estequiometria das Reacfes (2.1) e (2.2), observa-se que o0 oxigénio
necessario para oxidar completamente o amonio a nitrato é de 4,57 gO2.gN*, com 3,43
g0..g usado para a oxidacdo do aménio e 1,14 gO..g* usado para a oxidagdo de nitrito
(ETIENNE e YU-TUNG, 2012).

A cinética da nitrificacdo pode ser influenciada por diversos fatores ambientais e
operacionais do reator bioldgico, uma vez que as bactérias nitrificantes sdo bastante
sensiveis. Assim, fatores como temperatura, relagdo carbono orgéanico/nitrogénio (C/N),
pH, alcalinidade e concentracdo de oxigénio dissolvido (OD), podem influenciar no
metabolismo bacteriano de forma a intervir na taxa de crescimento das nitrificantes e,
consequentemente na taxa de oxidacdo do amoénio. A velocidade méxima de nitrificacdo
ocorre para concentragdes OD acima de 2 mg.L™. Porém, se a concentragdo de OD for
menor que 0,5 mg L, a velocidade de nitrificacio € rapidamente reduzida e o processo
podera ser interrompido (SURAMPALLI et al., 1997). J& em relacdo ao pH, a taxa de
nitrificacdo decresce até 30% em valores inferiores a 6,8 se comparados com pH 7,0
(METCALF e EDDY, 2003). Em relacdo a temperatura, as nitrificantes sao
extremamente sensiveis as variagdes de temperaturas. Porém, essas bactérias apresentam
boa capacidade de recuperacdo, podendo até alcancar o maximo desempenho de remogéo
de amonio, quando retornam as condi¢fes Otimas. A nitrificacdo ocorre em uma ampla
faixa de temperatura entre 4 a 45°C, sendo a temperatura étima 35°C para Nitrosomonas
e 35 - 42°C para Nitrobacter (LOUZEIRO et al., 2002). No que concerne a relacdo C/N,
este € um fator de grande importancia nos sistemas de nitrificacdo. Com o aumento da
relacdo C/N, a taxa de nitrificacdo diminui proporcionalmente, uma vez que altas
concentracdes de matéria organica proporcionam condicdes favoraveis para o
desenvolvimento de bactérias heterotroficas que competem pelo oxigénio e nutrientes ou
até mesmo por espaco (em sistemas com biofilme) com as bactérias nitrificantes, que séo
autotrodficas (BEG et al.,1997).

2.3.1.2. Desnitrificagdo

A desnitrificagdo se refere ao segundo estagio da remocéo bioldgica de nitrogénio,

etapa subsequente a nitrificagio no processo convencional, no qual bactérias
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heterotroficas anaerobias facultativas reduzem o nitrato gerado na nitrificacdo a
nitrogénio molecular. A reacéo de desnitrificacdo envolve a redugéo do nitrato ao nitrito,
de nitrito a 6xido nitrico, de 6xido nitrico a 6xido nitroso e finalmente de 6xido nitroso a
gas nitrogénio, conforme a Reacéo (3) (MADIGAN et al, 1997).

NO; - NO, - NO - N,0 - N, (3)

A Reacdo (3.1) representa a reacédo de desnitrificacdo, levando-se em consideracao
o0 crescimento celular. Nesse caso, considera-se que 0s organismos assimilam aménia
(HENZE et al., 2002). Caso toda a energia seja utilizada para crescimento, o fator de
rendimento de substrato em biomassa é de aproximadamente 0,40 kg biomassa/kg matéria
organica (BASSIN, 2012).

0,52C18H1909N + 3,28N03 + 0,48NH4* + 2,80H* — CsH702N + 1,64N2 + 4,36C02 +3,8
Hz0 (3.1)

Diversos géneros de bactérias heterotroficas como Pseudomonas, Paraccocus,
Alcaligenes, Thiobacillus e Bacillus, possuem a capacidade de realizar a desnitrificacao
em condicdes anodxicas (SANCHEZ et al., 2000). Os organismos desnitrificantes s&o
geralmente menos sensiveis a substancias toxicas quando comparados aos nitrificantes.
Porém, alguns fatores afetam sua eficiéncia, tais como a concentracdo de nitrato, presenga
de matéria organica, pH, temperatura, alcalinidade, presenca de oxigénio e os efeitos de
metais (TAY et al., 2004). A concentracdo de OD é um dos parametros criticos para o
processo de desnitrificacdo, pois, de acordo com SURAMPALLI et al. (1997), a presenca
desse elemento num sistema desnitrificante inibe tanto a atividade quanto a sintese das
enzimas dos microrganismos, sendo que concentracdes de OD de apenas 1 mgL™ ou até
menores podem interferir na atividade desnitrificante (METCALF e EDDY, 2003).

A alcalinidade que é produzida durante a conversao de nitrato a nitrogénio gasoso
provoca um aumento do pH, e o controle desse parametro € importante para garantir a
atividade nitrificante das comunidades microbianas, sendo a faixa 6tima de pH entre 7 e
8. A temperatura é um fator que afeta sensivelmente o crescimento microbiano e também
a velocidade de remocdo do nitrato. A desnitrificagdo pode ocorrer em temperaturas entre
5 e 30°C, e as taxas de desnitrificacdo aumentam conforme a temperatura € elevada
(METCALF e EDDY, 2003). Para VON SPERLING (2005), a faixa 6tima de temperatura

para desnitrificacdo é de 35 a 50°C.
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Conforme mostrado na reacao (2.5), observa-se que ha formacao do N2O como
um produto intermediério do processo de desnitrificacdo. A quantidade de N2O emitida
por sistemas de tratamento de efluentes, que até pouco tempo atras era considerada
desprezivel, estd cada vez mais consolidada como um fator que deve ser contabilizado
em balancos de nitrogénio em processos de nitrificacdo/desnitrificacdo, visto que o 6xido
nitroso apresenta um elevado potencial de aquecimento global (BORTOLI et al., 2012).
O N0 é a terceira substancia, em concentracdo, mais importante em relacdo ao processo
de intensificacdo do efeito estufa devido as atividades humanas (IPCC, 2007). Seu
potencial de aquecimento global é cerca de 300 vezes maior que do didxido de carbono
(COy2), apesar do N2O representar apenas cerca de 0,03% do total de emissdes de gases
de efeito estufa (BATES et al., 2008).

2.3.1.3. Nitrificacdo e desnitrificacdo simultanea

A nitrificacdo e desnitrificagdo simultanea ocorre dentro do biofilme, flocos
microbianos ou granulos, quando existe uma distribuicdo desigual de oxigénio no interior
da biomassa, 0 que permite a proliferacdo simultdnea de bactérias nitrificantes e
desnitrificantes, eliminando assim necessidade de dois reatores (aerobio e andxico)
separados, simplificando desta forma o sistema de tratamento de efluentes. A
concentracdo de oxigénio aplicada em combinacdo com o tamanho/espessura do
biofilme/granulo estd intimamente relacionada ao tamanho da zona andxica: guanto
menor a concentracdo de oxigénio ou mais espesso for o biofilme, maior a zona andxica
e, portanto, maior a capacidade de remocdao de nitrogénio. No entanto, vale ressaltar que
0 oxigénio necessario para a nitrificagdo limita a minima concentracdo de oxigénio que
pode ser aplicada para maximizar a zona anoxica do biofilme/granulo (MOSQUERA-
CORRAL et al., 2005).

Em ambientes com alta concentracdo de OD, ha predominancia de bactérias
nitrificantes e, em regides com menor concentracdo de OD, prevalecem as bactérias
desnitrificantes (CHIU et al., 2007). Porém, alguns autores afirmam que existem
determinadas espécies de bactérias que sdo capazes de promover a desnitrificacdo
independentemente da concentracdo de oxigénio dissolvido no meio (GUPTA, 1997,
PATUREAU et al., 2000). Conforme HOLMAN e WAREHAM (2005), embora algumas
das enzimas desnitrificantes sejam indubitavelmente inativadas pelo oxigénio, em outros

casos, a sintese € simplesmente suprimida, e as enzimas existentes desaparecem apenas
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gradualmente. Assim, é possivel que alguns desnitrificantes continuem realizando a
desnitrificagdo mesmo apds um aumento na concentracdo de OD.

Nos Ultimos anos, o processo de NDS tem sido reportado em Vvarios sistemas de
tratamento de efluentes, como é o caso do RBS com lodo granular aerébio, que sera
detalhado na secdo 2.4. Uma outra vantagem do processo nitrificacdo e desnitrificacdo
simultaneas, € a capacidade de manutencdo de pH neutro no reator, sem a necessidade da
adicdo de fonte externa de &cido/base. Isto é importante uma vez que existe uma faixa
Otima de pH para as bactérias nitrificantes. Durante a nitrificacdo, a alcalinidade é

consumida, sendo parcialmente recuperada durante a desnitrificacdo (YOO et al., 1999).

2.3.2. Remocdo biologica de fésforo

O fosforo € um elemento fundamental para o desenvolvimento da vida,
constituindo um dos principais nutrientes para a atividade agricola. Tendo em vista a
baixa quantidade de recursos minerais de fésforo no mundo, atualmente muitos processos
vém sendo desenvolvidos no intuito de recuperar esse nutriente a partir de aguas
residuarias (ANGELA et al., 2011). Por outro lado, devido os riscos dos efeitos adversos
causados pelo aporte de fésforo nos ecossistemas aquéticas, houve uma consciéncia
crescente da necessidade de controlar o descarte desse nutriente, o que refletiu em
regulamentagfes cada vez mais rigorosas, e tornou sua remoc¢ao amplamente empregada
no tratamento de aguas residuarias em varios paises do mundo (VAN LARSDRECHT,
2005).

A remocdo de fosforo das aguas residuarias pode ser conseguida através de
processos de natureza fisica, quimica e bioldgica. Os principais métodos de remocao de
fosforo por processos fisicos sdo a ultrafiltracdo e a osmose reversa. Estas tecnologias sao
eficientes, porém, sdo métodos de elevado custo, e, dependendo da aplicacdo podem vir
a ser inviaveis sob o ponto de vista econdmico (METCALF e EDDY, 2003). Ja o principio
da remogédo quimica consiste em transferir os ortofosfatos dissolvidos para a forma de
particulas, produzindo precipitados quimicos de baixa solubilidade a partir da adi¢éo de
sais de ferro, aluminio ou célcio. Os precipitados formados sdo comumente removidos
por processos de separacdo fisica de sélidos, como sedimentacgéo, flotacdo ou filtracéo.
No entanto, o grau de remocao de fosforo pela precipitacdo quimica é afetado por muitos

fatores, como pH, concentracdo de so6lidos suspensos e compostos orgénicos dissolvidos,
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tipo e dose de precipitante (MAURER e BOLLER, 1999) e alcalinidade (MOHAMMED
e SHANSHOOL, 2009).

Sendo assim, devido a razdes ambientais e econdmicas, bem como em funcdo de
apresentar eficiéncia de remocdo de fdsforo relativamente alta (capaz de atingir
concentragdes de fosforo total inferiores a 1 mg.L™ no efluente tratado), o processo de
remocdo bioldgica de fosforo, também conhecido pela sua sigla EBPR (do inglés,
Enhanced biological phosphorus removal), tornou-se um processo integrante do
tratamento de aguas residuarias amplamente aplicado quando se deseja remover fosforo.
A configuracéo classica de tratamento para o processo EBPR em um sistema de lodos
ativados (SLA) é a introducdo de uma fase anaerébia antes da fase aerdbia (tanque de
aeracdo) e a reciclagem do lodo através da fase aerdbia e anaerdbica de forma intermitente
(ZUTHI et al., 2013).

O grupo de microrganismos responsaveis pela remocéo bioldgica de fésforo sdo
conhecidos como organismos acumuladores de polifosfato (OAP). Estes organismos séo
capazes de armazenar fosfato como polifosfato intracelular, levando a remocéo de fosforo
da fase liquida via remocdo de lodo enriquecido em OAPs. Ao contrario da maioria dos
outros microrganismos, os OAPs podem absorver fontes de carbono como os acidos
graxos volateis (AGVs) em condi¢des anaerdbias, sem a presenca de aceptores de elétrons
externos, e armazena-los intracelularmente como polimeros de carbono, ou seja,
polihidroxialcanoatos (PHA) (OEHMEN et al., 2007).

Os sistemas EBPR representam uma forma sustentavel e bastante eficiente de
remocao de fosfato de dgua residuarias, porém, manter a estabilidade desse processo pode
ser dificil, devido a competicdo entre os OAPs e 0s organismos acumuladores de
glicogénio (OAG) (BASSIN, 2012). Esses ultimos sdo reconhecidos como 0s principais
concorrentes dos OAP nos sistemas EBPR. Eles absorvem fontes de carbono sob
condicBes anaerdbias, mas nao contribuem para a remoc¢do de fosforo (WANG et al.,
2015). A proliferacdo de OAG, que competem com o PAO pelas fontes de carbono,
compromete o processo de EBPR, resultando na reducdo da eficiéncia biologica de
remoc¢do de fésforo (OEHMEN et al., 2010). Outros fatores podem comprometer o
desempenho do EBPR, tais como a alta pluviosidade (diluindo o afluente do processo),
sobrecarga de nitrato no reator anaerobio (causando condi¢do anoxica) ou limitacdo de
nutrientes (OEHMEN et al., 2007).

Nos processos bioldgicos de remocdo de fosforo, determinadas condigoes

operacionais e ambientais foram identificadas como sendo fatores-chave que influenciam
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a competicdo entre os OAP e 0s OAG. Esses fatores incluem pH, temperatura, tipo de
fonte de carbono presente no afluente (acetato ou propionato) (GUO et al., 2018). Para
GONZALEZ-GILE et al. (2011), valores de temperaturas e pH iguais ou inferiores a
20°C e 7,5, respectivamente, favorecem os OAP, particularmente Candidatus
Accumulibacter phosphatis, em relacdo as populacdes de OAG (GONZALEZ-GIL e
HOLLIGER, 2011). Muitos estudos descobriram que uma elevada relagdo DQO/P na
alimentacdo de aguas residuérias tende a favorecer o crescimento de OAG em vez de
OAP. Assim, uma baixa relagdo DQO/P (por exemplo, 10-20 mgO2.mg.P!) deve ser mais
favoravel ao crescimento de OAP. Por outro lado, uma quantidade suficiente de AGV
deve ser fornecida para se obter uma boa remocdao de fésforo (OEHMEN et al., 2007).

Outras estratégias que podem favorecer o desenvolvimento de OAP incluem a
aplicacdo de um regime feast-famine (saciedade e fome), que consiste em fornecer
alimento a biomassa em condicdo anaerdbia e, posteriormente, priva-la de substrato
organico durante a aeracdo. Porém, este procedimento favorece ndo apenas os OAP, mas
também outras bactérias capazes de acumular polimeros intracelulares em condi¢oes
anaerdbias, incluindo os OAG (HENRIET et al., 2016). Como ja citado anteriormente,
estes microrganismos, apesar de auxiliarem na estruturacdo da biomassa granular, sdo
indesejaveis em sistemas de tratamento de fosforo uma vez que competem com 0s OAG
pela matéria organica afluente e ndo estdo envolvidos na remocao biolégica de fosforo.

Recentemente, descobriu-se uma nova via bioldgica de remocédo de fésforo na
qual nitrato ou nitrito sdo usados como aceptores de elétrons, além do oxigénio, por meio
da remocdo andxica de fosforo (JIANG et al., 2016). Esse processo € mediado por
organismos acumuladores de polifosfato desnitrificantes (OAPD), e tém recebido muita
atencdo por causa de suas vantagens, incluindo o uso eficaz de substratos de carbono
organico (mesmo carbono é usado para remocao de fésforo e nitrogénio) e baixa producgéo
de lodo. Isso, no entanto, frequentemente leva ao acimulo de acidos nitrosos livres (ANL)
em sistemas de remocdo anoxica de fosforo, particularmente quando o processo de
desnitrificacdo é interrompido. O nitrito e 0s ANL sdo tdxicos para uma ampla gama de
microrganismos, e 0s OAP sdo sensiveis aos ANL mesmo em concentragdes tdo baixas
quanto 0,0017 mg.NO, - N.L™, as quais podem inibir o metabolismo desses organismos
(WANG et al., 2015).
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2.4. Remocao de carbono, nitrogénio e fosforo em sistemas de lodo granular aerébio
(LGA)

O LGA ¢ caracterizado por possuir camadas aerobia, anoxica e anaerobia, o que
facilita a coexisténcia de organismos nitrificantes nas camadas externas dos granulos e
organismos acumuladores de fosfato (OAP) e desnitrificantes na camada média e interna
(Figura 7). Assim, devido a essa estrutura, o LGA possui a capacidade de remover
simultaneamente fosforo, nitrogénio e matéria organica em um anico reator. No entanto,
para que ocorra a remocao completa e simultanea desses componentes, alguns fatores séo

cruciais, como 0 modo de operagéo e condi¢des ambientais do reator.

§¥e Nitrificantes

® Deznitrificantes
® OAP

OAG

Camada Aeréhbia
B Camada Anéxica
M Camada Anaerdhia

Figura 7: Representacdo das camadas do LGA (a) e da distribuicdo segregada de
microrganismos no granulo aerébio (b).
Fonte: Adaptado de NANCHARAIAH et al. (2018).

A concentracdo de oxigénio aplicada em combinacdo com o tamanho do granulo
estd intimamente relacionada ao tamanho da zona aerdbia ou anaerdbia/andxica, e
consequentemente, na capacidade de remogéo de nitrogénio (MOSQUERA-CORRAL et
al., 2005). Os regimes de alimentacdo dos reatores de LGA também podem provocar
impactos na remocao dos nutrientes e da matéria organica (PRONK et al., 2015), além de
influenciarem a morfologia e a estabilidade dos granulos (ja discutido na se¢édo 2.2.3.3).
No RBS com lodo granular, é importante que o enchimento ocorra pela parte inferior do
reator, com a biomassa sedimentada, ou seja, em regime anaerobio e de forma lenta, para
garantir tempo de contato suficiente entre o afluente e a biomassa, e assim promover uma
boa remogdo da matéria organica (preferencialmente completa) e liberacdo de fosfato
pelos OAP. Em um periodo subsequente (fase aerdbia), a nitrificacdo e a absorcdo de
fosforo pelos OAP ocorrem na camada aerdbia do granulo, enquanto a desnitrificacéo
acoplada a remocéo de fosfato com nitrito e nitrato como aceptor de elétrons ocorre na
zona andxica pelos OAPD (Figura 8) (DE KREUK et al., 2005; BASSIN et al. 2012).
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Figura 8: Esquema geral do processo de remocdo de DQO (a) nitrificagao/desnitrificagdo
e absorcdo de fosfato (b) ao longo da estrutura granular.

Fonte: Adaptado de DOBBELEERS (2018).

Fase: alimer?cagéo anaerdbia

Os fatores que afetam a competicdo entre OAP e OAG tém sido foco de muitos
estudos, seja em reatores de LGA ou outros, ja que a eliminacdo de OAG indesejados de
plantas em grande escala muitas vezes pode ser uma tarefa dificil e estratégias efetivas de
controle, impedindo seu crescimento, ainda ndo estdo elucidadas. Em trabalho
desenvolvido por WINKLER et al. (2011), os autores mostram que o método de remogéo
seletiva de lodo em alturas diferentes em um leito de lodo granular pode controlar a
concorréncia entre OAP e OAG. Os autores descreveram que, como 0s OAP acumulam
altas quantidades de polifosfato apos reac6es de absorcéo de fosforo aerdbia/anoxica, a
velocidade de sedimentacdo para granulos dominados por OAP é maior do que a dos
gréanulos dominados por OAG, logo a biomassa que fica na parte inferior do reator possui
uma maior quantidade de OAP.

2.5. Lixiviado de aterro sanitario: caracterizacdo e tratamento

Com o crescimento populacional e industrial, a quantidade de residuos so6lidos
urbanos (RSU) tem aumentado drasticamente no mundo todo durante as Ultimas décadas,
se mostrando como um grande problema ambiental e um desafio na promogéo da gestéo
dos mesmos para a maioria das cidades.

A fim de promover uma gestdo adequada de residuos e amenizar e/ou solucionar
os problemas ocasionados pelos RSU em todo territério brasileiro, em 2 de agosto de
2010, foi aprovada a Lei n° 12.305/2010, que instituiu a Politica Nacional de Residuos
Solidos (PNRS). A aprovacdo desta lei foi uma importante iniciativa com a incumbéncia

de oferecer aos gestores publicos e a sociedade, instrumentos capazes de promover de
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forma adequada a gestdo e o gerenciamento dos RSU, os quais devem observar as
possibilidades de ndo geracdo, reducdo, reutilizacdo, reciclagem, tratamento dos residuos
e disposicao final ambientalmente adequada dos rejeitos (BRASIL, 2010). Sendo assim,
a Lei n° 12.305/2010 determina que todos os municipios devem encerrar a disposicao de
RSU em lixdes e aterros controlados, substituindo-os por aterros sanitarios. Porém,
muitos municipios brasileiros continuam dispondo seus residuos de forma inadequada.

No Brasil, sdo produzidos anualmente cerca de 78,3 milhdes de toneladas de RSU.
Deste montante, 71,3 milhdes de toneladas sdo coletados, atingindo um indice de
cobertura de coleta de 91%. Porém, deste total, apenas 58,4% sao enviados para aterros
sanitarios, 32,6% tém como destino os lixdes ou aterros controlados e 8% sdo queimados,
jogados em terrenos baldios, rios e outros locais desconhecidos (ABRELPE, 2016).

O aterro sanitario é o méetodo de descarte de RSU mais comum em paises em
desenvolvimento, considerado como uma tecnologia econdmica e ambientalmente
aceitavel na maioria dos paises devido as vantagens como o simples procedimento de
descarte, baixo custo e efeito restaurador de paisagem (AZIZ et al., 2010).

Atualmente, os aterros modernos possuem instalacdes projetadas para eliminar ou
minimizar o impacto adverso dos residuos no meio ambiente (WISZNIOWSKI et al.,
2006). Para serem caracterizados como aterros sanitérios, estes locais devem dispor de
drenos de aguas pluviais, pocos de inspecdo, sistemas de tratamento de lixiviado,
monitoramento de aquiferos, estrutura de transbordo, mata ciliar e cobertura vegetal.
Devem existir também todos os controles necessarios ao seu bom funcionamento e

operacdo. A Figura 9 mostra o esquema tipico de um aterro sanitario.
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Figura 9: Esquema caracteristico de um aterro sanitario.
Fonte: WITHGOTT e BRENNAN (2011).

Apesar de serem considerados como uma tecnologia simples, o0s aterros sanitarios
podem enfrentar dificuldades na implantacdo e operacao, principalmente em relacdo a
producdo de lixiviado, que necessita de tratamento adequado, devido a suas
caracteristicas altamente poluidoras. O lixiviado vem da infiltracdo da agua da chuva, da
umidade contida nos residuos (MIECZKOWSKI et al., 2016), do influxo de &gua
subterranea e da decomposi¢do microbiana aerobia e anaerdbia dos residuos organicos
(FERRAZ, 2014).

A composicdo e caracteristicas do lixiviado do aterro dependem de uma variedade
de parametros, como tipos de residuos, ou seja, o contetdo de &gua e o grau de
compactacao destes residuos antes da disposicao final nos aterros; condi¢des climaticas,
que permite a entrada de liquido na massa de residuos por meio da precipitacéo e as perdas
por evaporacao; da técnica de operacdo do aterro (coberturas impermeaveis, requisitos de
revestimento, como argila, geotéxteis e ou lonas), que controlam a quantidade de 4gua
gue entra na massa de residuos (RENOU et al., 2008).

Uma série complexa de rea¢fes quimicas e bioldgicas ocorre dentro do aterro,
influenciada por fatores importantes que determinam as vias de degradacédo dos residuos.
Nos aterros, os residuos sofrem pelo menos cinco fases de degradacéo, acompanhados
pela formacdo de varios compostos e emissdes (KJELDSEN et al., 2002; SCHIOPU e
GAVRILESCU, 2010):
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() Fase aerobia: agua e didxido de carbono sdo os principais produtos, com
segundo liberado como gés ou absorvido na agua para formar &cido carbonico, que da
acidez ao lixiviado;

(1) Fase acidogénica: principais produtos sdo didxido de carbono, hidrogénio,
amonia e acidos organicos;

(11) Fase acetogénica: sdo formados acido acético e seus derivados, didxido de
carbono e hidrogénio;

(V) Fase metanogénica: composicdo do gas de aterro tipico - aproximadamente
60% de metano e 40% de dioxido de carbono.

(V) Fase aerdbia: didxido de carbono, agua.

E possivel que certas partes do aterro estejam em diferentes fases de
decomposicdo. Além disso, esses processos podem continuar mesmo apds o aterro ter
encerrado a disposicdo de residuos (SCHIOPU E GAVRILESCU, 2010).

O tratamento adequado do lixiviado é primordial na protecdo das aguas
subterraneas, rios, lagos e solos, tendo em vista que este liquido tem grande potencial de
afetar negativamente os habitats de seres vivos no local afetado, os recursos naturais e a
salde humana (BRENNAN et al., 2017). O lixiviado dos aterros sanitarios de RSU € um
efluente complexo, que pode ser caracterizado como uma solucdo a base de agua, com
quatro grupos de poluentes principais: matéria organica dissolvida (alcoois, acidos,
aldeidos, acucares de cadeia curta, etc.), componentes inorganicos (cations e anions
comuns incluindo sulfato, cloreto, ferro, aluminio, zinco e aménia), metais pesados (Pb,
Cd, Ni, Cu, Hg) e compostos organicos xenobidticos tais como compostos halogenados
(LIetal., 2009). Pode-se, no entanto, considerar que, de forma geral, os lixiviados contém
elevadas concentracBes de matéria organica dissolvida, substancias inorganicas e outros
componentes, tais como mostrado na Tabela 3. (MANNARINO et al., 2011).
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Tabela 3: Caracteristicas de lixiviados de aterros de residuos solidos urbanos (RSU).

Concentragdo (mg.L %, exceto pH)
Parametro Aterros novos (menos de 2 anos) Aterros antigos
Faixa de variagdo Tipico (mais de 10 anos)
DBOs 2.000 —30.000 10.000 100 - 200
CcoT 1.500 — 20.000 6.000 80 - 160
DQO 3.000 — 20.000 18.000 100 - 500
Sélidos suspensos totais 200 —2.000 500 100 - 400
Nitrogénio orgéanico 10 - 800 200 80120
Nitrogénio amoniacal 10 - 800 200 20-40
Nitrato 5-40 25 5-10
Fasforo total 4-100 30 5-10
Alcalinidade como CaCOs 1.000 - 10.000 3.000 200 -1.000
pH 45-75 6,0 6,675
Dureza total como CaCOs 300 - 10.000 3.500 200 - 500

Fonte: Adaptado de TCHOBANOGLOUS et al. (1993) e MANNARINO et al. (2011).

Cerca de 200 compostos perigosos ja foram identificados no lixiviado, como
compostos aromaticos, compostos halogenados, fendis e pesticidas. Todos esses
poluentes tém efeito cumulativo, ameacador e prejudicial a sobrevivéncia das formas de
vida aquaética, ecologia e cadeias alimentares, levando a grandes problemas de salde
publica, incluindo efeitos carcinogénicos, toxicidade aguda e genotoxicidade
(MUKHERJEE et al., 2015). Outro sério problema do lixiviado, que merece especial
atencdo, € a elevada concentracdo de nitrogénio amoniacal, uma vez que provoca
problemas graves, como a aceleracéo do processo de eutrofizacdo, que pode ser fatal para
a vida aquatica, e dificulta a desinfeccdo do fornecimento de agua para abastecimento,
além de ter um cheiro ofensivo e também carcinogénico (PEREZ et al., 2012).

Muitos processos tém sido propostos para o tratamento de lixiviados de aterros
sanitarios, os quais incluem tratamento por métodos bioldgicos, anaerébios e aerébios (LI
e ZHAO, 2001). Porém, devido ao baixo contetdo de matéria organica biodegradavel e
as altas concentracdes de nitrogénio amoniacal no lixiviado, o tratamento biolégico direto
pode resultar em desempenho aquém do desejavel, pois altos niveis de nitrogénio
amoniacal sdo toxicos e inibem o processo de nitrificacdo (POPESCU, 2010). E ainda, 0s

sistemas de tratamento biologico s&o influenciados por fatores ambientais e de projeto,
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como pH, temperatura, carga organica aplicada, tempo de retencdo de sélidos, entre
outros fatores (RANJAN et al., 2016).

Devido a baixa eficiéncia no tratamento de lixiviado por sistemas bioldgicos, 0s
processos fisico-quimicos ganharam maiores destaques no tratamento desses efluentes
(POPESCU, 2010). Os principais métodos de tratamento fisico-quimicos séo
coagulacao/floculagéo, stripping com ar, ozoniza¢do, osmose inversa, adsor¢do em
carvao ativado € processos de oxidacdo avancada (POA) (PANIZZA e MARTINEZ-
HUITLE, 2013). E ainda, quando se deseja obter tratamento satisfatério para remogéo de
determinado poluente, é empregado varias combinag¢Ges de processos, como aplicagéo de
stripping com ar com diferentes valores de pH para remover compostos organicos volateis
e alguns inorganicos, sendo esse método mais comumente utilizado para remover
nitrogénio amoniacal na forma amonia livre (volatil) (FERRAZ et al., 2013); adsor¢édo
em carvao ativado para remover organicos e metais; coagulacao/floculagéo para remover
coloides e metais (GOTVAJN et al., 2009); processo de oxidacdo avancada (POA) com
Feo"/H20, (reagente de Fenton) para aumentar a biodegradabilidade do lixiviado, por
meio, por exemplo da oxidacdo de compostos aromaticos (LIU et al., 2015). No entanto,
estes processos e suas combinacgdes encarecem bastante o tratamento como um todo, pois
sdo tecnologias de elevado custo em comparacdo com os métodos bioldgicos (REN,
2017).

Apesar de sua baixa eficiéncia no tratamento de lixiviado, a busca por processos
biol6gicos € de suma importancia, por serem mais baratos e sustentaveis. Desta forma,
novos sistemas foram desenvolvidos nos Gltimos anos e vem alcangando bons resultados,
como o processo de Anammox e o lodo granular aerobio. O processo Anammox € um
processo de conversdo bioldgica litoautotréfica altamente exergdnico, no qual 0 amonio
é convertido em nitrogénio por um grupo de bactérias do filo dos Planctomicetos
(JETTEN et al., 2001). Esses microrganismos usam CO, como Unica fonte de carbono e
tém a capacidade de oxidar aménia a nitrogénio gasoso usando nitrito como o aceptor de
elétrons em uma condigdo anoxica (SHAIKH et al., 2013).

O processo de Anammox é um método bastante eficiente e econdmico, podendo
economizar até 90% dos custos de operacdo em comparagao ao processo tradicional de
remoc¢do de nitrogénio (JETTEN et al., 2001). Neste caso a oxidagdo microbiana de
amonio e nitrito para nitrogénio gasoso ocorre sob condi¢Bes anoxicas estritas e ndo é
necessaria nenhuma fonte de carbono orgéanico (VAN DONGEN et al., 2007). WANG et
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al. (2016) relataram tratamento de lixiviados antigos pelo processo de nitrificagdo
combinado ao anammox com 94% de remocéo total de nitrogénio, quando a concentragédo
de aménio no afluente foi de 1330 mg.L! (REN et al., 2017a).

Recentemente, o lodo granular aerdbio, que é uma tecnologia bastante promissora
e que supera inumeras desvantagens do processo de lodos ativados conforme reportado
na secdo 2.2.3, vem sendo estudado como alternativa para o tratamento de lixiviado de
aterro sanitario (WEI et al., 2012; DI BELLA e TORREGROSSA, 2014;
MIECZKOWSKI et al., 2016, REN et al., 2017).

Outra estratégia bastante comum em Varios aterros sanitarios é a recirculacdo do
lixiviado para as células do aterro. Através do método de recirculacdo, o volume do
efluente € significativamente reduzido, mas as emissdes de gases de efeito estufa (GEE)
podem aumentar durante a recirculacdo (WANG et al., 2014) e ainda aumentar a

concentracdo de poluentes no lixiviado, os quais se tornam cada vez mais concentrados.

2.5.1. Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitario e esgoto domeéstico

No co-tratamento de lixiviado de aterro sanitario e esgoto domeéstico, o lixiviado
produzido no aterro sanitario é transportado para uma estacdo de tratamento de esgoto
(ETE) onde é tratado juntamente com os efluentes domésticos (YALCUK E UGURLU,
2009). O co-tratamento do lixiviado com efluentes domésticos é considerado como uma
alternativa para superar as limitacGes do tratamento bioldgico de lixiviado velho devido
a sua baixa biodegradabilidade, porém, tal estratégia pode submeter a ETE a choques de
carga e influenciar negativamente a atividade dos microrganismos nessa planta.

Analisar a composicdo do lixiviado é um fator bastante importante quando se
deseja realizar o tratamento combinado, pois estes efluentes apresentam cargas organicas
e nitrogenadas bastante variaveis, o que pode influenciar no percentual final de lixiviado
a ser adicionado ao efluente domestico, tendo em vista que, mesmo com baixo fator de
diluicéo, € possivel que ocorra um aumento expressivo nas cargas de nitrogénio e matéria
organica (FILHO, 2017).

Em estudos desenvolvidos por WU et al. (2015), MOJIRI et al. (2014) e
CAPODICI et al. (2014), ndo foram observados impactos negativos no desempenho da
ETE até uma carga hidraulica total do lixiviado de 10% do total de efluentes municipais
gue entram na estacdo de tratamento. No entanto, BRENNAN et al. (2017), trabalhando

com lixiviado intermediario, com cargas volumétricas de até 50% da carga total NH4*-N
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de esgoto domestico, ndo observaram inibicdo dos processos de nitrificagdo, porem,
quando utilizou-se um lixiviado jovem e uma carga volumétrica um pouco superior a 2%
(equivalente a 90% do total da carga NH4"-N), observaram uma diminuicéo significativa
na nitrificacao.

O co-tratamento de lixiviado com o esgoto sanitario em ETES é uma boa
alternativa, que vem sendo aplicada em alguns paises. Na Irlanda, praticamente todos os
aterros de RSU enviam o lixiviado para tratamento em ETE, contudo a propor¢do méaxima
de lixiviado em relacdo ao esgoto em termos de volume ndo ultrapassa 4% (BRENNAN
et al., 2015, FILHO, 2017). Na Turquia, o lixiviado é tratado numa proporc¢édo de 2% da
vazdo total (diluicdo de 50 vezes) em uma ETE com sistemas de lodos ativados (CALLI
et al., 2005; FILHO, 2017).

No Brasil, o co-tratamento de lixiviado com esgoto domeéstico em ETE vem
crescendo, contudo, existem muitos questionamentos quanto ao efeito de tal codisposi¢édo
na eficiéncia das estacdes, tendo em vista que muitas delas ndo foram projetadas para
receber e tratar (adicionalmente) o lixiviado de RSU (CAMPOS, 2014). Essa forma de
tratamento conjunta € escolhida devido as vantagens econémicas, e por ndo ser exigido o
padrdo de nitrogénio amoniacal no lancamento de efluentes quando lixiviado e esgoto sao
tratados conjuntamente em ETE, uma vez que a legislacgdo do CONAMA n° 430 limita a
concentragio maxima desse parametro de 20 mgNH4*-N.L* no efluente final apenas para
efluentes industriais (BRASIL, 2011). No aterro sanitario de Belo Horizonte, parte do
lixiviado produzido € levado para a ETE Arrudas (LANGE et al., 2006). Em Campinas,
apesar do municipio possuir 10 estacdes de tratamento de esgoto, o co-tratamento do
lixiviado com o esgoto sanitario é realizado apenas na estacdo Picarrdo, devido a

proximidade com o aterro sanitario (FILHO, 2017).

2.6. Geracdo e composicao dos efluentes da industria téxtil

A industria téxtil € responsavel por gerar um grande volume de efluentes com
elevada carga organica e substancias quimicas complexas, incluindo corantes,
detergentes, 6leos e materiais refratarios, que podem ser tdxicos, carcinogénicos,
mutagénicos ou teratogénicos para Vvarios organismos aquaticos e espécies de peixes
(SARAYU et al., 2012). Além disso, essas atividades industriais geram residuos de
produtos quimicos que evaporam no ar, podendo ser inalados através da respiracdo ou

absorvidos pela pele de seres humanos (VERMA et al., 2012).
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A composicao das aguas residudrias téxteis depende dos diferentes compostos de
base orgénica, produtos quimicos e corantes usados nas etapas industriais de
processamento seco e Umido. Nas usinas de processamento a seco, sdo gerados
principalmente residuos sélidos devido aos rejeitos de algoddo. No outro grupo,
desengomagem, limpeza, brangueamento, mercerizacdo, tingimento, impressdo e
acabamento sdo os principais estagios de processamento, que utiliza uma grande
quantidade de &gua. Porém, o consumo de agua varia muito neste tipo de industria,
dependendo dos processos especificos operados na fabrica, do equipamento utilizado e
da filosofia predominante de uso da agua (VERMA et al., 2012).

Os componentes dos principais poluentes envolvidos em varios estagios durante
0 processamento por via imida da industria téxtil sdo mostrados na Figura 10. Devido a
complexidade envolvida nos processos em diferentes estagios, as aguas residuarias téxteis
geralmente contém uma mistura complexa de produtos quimicos. Além disso, foram
relatados também elevados riscos associados aos varios produtos quimicos usados em nos
variados estagios do processamento téxtil (LEE et al., 2006; JADHAYV et al., 2007; SHI
etal., 2007; ANOUZLA et al., 2009).
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Figura 10: O componente dos principais poluentes envolvidos em varios estagios de uma

indUstria téxtil.

Fonte: Adaptado de VERMA et al. (2012).
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Conforme visto no Fluxograma (Figura 10), o efluente da industria téxtil é
altamente poluidor, contendo produtos quimicos organicos e inorganicos, como agentes
de acabamento, surfactantes, compostos inibidores, substancias ativas, compostos de
cloro, sais, solidos dissolvidos, e altas concentragdes de corantes (KHANDEGAR e
SAROHA, 2013).

2.6.1. Classificacéo dos corantes

Os corantes sdo compostos organicos amplamente utilizados em varias industrias,
como téxtil, couro, plastico, alimentos, farmacéutica e industrias de fabricacdo de tintas
(POPLI e PATEL, 2015). A caracterizacdo de corantes é baseada na sua estrutura quimica

e aplicagdo. Eles sdo compostos por &tomos responsaveis pela cor do corante chamados
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cromoforos, bem como um substituto de elétrons ou doador substituto que causa ou
intensifica a cor dos cromoforos, chamado auxocromo (VERMA et al., 2012). Alguns
dos cromoforos mais importantes sdo os grupos azo (N = N-), carbonilo (-C=0), metino
(—=CH=), nitro (-NO") e quinoide, enquanto que para 0S auxocromos 0s mais importantes
sdo a amina (—NHs), carboxil (-COOH), sulfonato (-SOzH) e hidroxila (-OH). Os
auxocromos podem pertencer as classes de corante acidos, basicos, diretos, azoicos, cuba,
enxofre, reativos e complexos metélicos (KHANDEGAR e SAROHA, 2013).

Aproximadamente um milhdo de toneladas de corantes sdo produzidos
anualmente no mundo, sendo que os corantes azoicos constituem a maior e mais versatil
classe com mais de 2000 diferentes corantes usados atualmente {Formatting Citation} e
representando cerca de 70% em peso (FARABEGOLI et al., 2010). Os corantes azo sao
usados principalmente para fornecer as cores amarelo, laranja e vermelho. Para obter a
cor alvo, normalmente uma mistura de corantes vermelhos, amarelos e azuis é aplicada
nos banhos dos processos téxteis. Estes trés corantes ndo tém necessariamente a mesma
estrutura quimica, e podem conter muitos croméforos diferentes, dentre os quais 0s
corantes azo, antraquinona e ftalocianina sdo os grupos mais importantes (SANTOS et
al., 2007).

Entre os corantes azo, destaca-se 0 Reactive Red 239 (RR239), (Tabela 4), que é
um conhecido corante mono-azo que tem sido amplamente utilizado no processo de
tingimento da industria téxtil. Esse composto se caracteriza por ter uma estrutura poli
aromatica de alta massa molar. Além disso, ele contém atomos de nitrogénio e grupos

sulfonados que dificultam a quebra da molécula do corante (KARADAG et al., 2008).

Tabela 4. Caracteristicas do Reactive Red 239 (RR239).

Cl

NN
|
NaOsS O SO;Na OHH\N)%N/I\N,H
Estrutura molecular N/,N:“[ [

NaOss SO;Na
NaO;SOH,CH,CO,S
Formula quimica C31H24CIN7O19Ss
Peso molecular 1026.373
Amax. (NM) 540 - 542
Namero C.I. 18220

Fonte: Adaptado de KARTAL (2019).
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2.6.2. Degradacéo de corantes em efluentes da industria téxtil

Os efluentes das industrias téxteis, principalmente os provenientes das etapas de
tingimento, estampagem e acabamento, sdo extremamente dificeis de tratar devido ao alto
teor de poluentes como surfactantes, ions de metais pesados, detergentes, solventes,
compostos recalcitrantes e corantes (LOTITO et al., 2012). Devido ao alto peso molecular
e as estruturas complexas, esses efluentes apresentam baixa biodegradabilidade (VERMA
etal., 2012)

Os mecanismos de remocéo de cor sdo a separacdo fisica e a quebra dos corantes,
seguido pela descoloracdo por adsorcdo/biodegradacdo. Os métodos adotados para a
remocdo de corantes se enquadram em trés categorias principais: bioldgico, fisico e
quimico (Figura 11). Apesar dos principais métodos adotados atualmente serem os fisicos
e quimicos, eles tém as desvantagens de serem muitas vezes economicamente inviaveis,
devido os altos custos com energia e produtos quimicos, e ainda ndo sdo capazes de
remover completamente os corantes azos recalcitrantes e/ou seus metabdlitos organicos,
gerando uma quantidade significativa de lodo que pode causar problemas de poluigédo
secundaria (SARATALE et al. 2011a).

Meétodo quimico Meétodo fisico Meétodo biolégico
‘ Oxidagido H Ozonizacio ‘ ‘ Filtracdo ‘ ‘ Adsorcgéo H Microrganismo H Enzima ‘
Eletrolise ‘ Osmose reversa ‘
koagulacﬁofﬂoculagﬁo ‘

Figura 11: Métodos de tratamento para a remoc¢do de corantes do efluente de aguas
residudrias.

A coagulacao-floculacdo pode ser considerada um processo fisico-quimico.

Fonte: Adaptado de SARATALE et al. (2011a).

Na coagulagdo, a atracdo eletrostatica entre o corante sollivel e a molécula de
polimero devido a carga oposta de cada um permite a formacéo de coagulos, resultando
na geracdo de grandes quantidades de lodo. A coagulacdo é eficaz para corantes
sulfurosos e dispersivos. Os corantes acidos, diretos, de cuba e reativos, coagulam, mas

ndo se fixam nas fibras, enquanto os corantes catidnicos ndo coagulam. A adsor¢édo é um
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método eficaz para diminuir a concentragdo de organicos dissolvidos no efluente. Mas, a
regeneracao do adsorvente possui um alto custo e envolve a perda do mesmo. Na filtracdo
por membranas, a membrana apropriada é capaz de remover todos os tipos de corantes.
Os requisitos de espaco sdo menores e ndo ha geracdo de lodo. H4 uma reducéo no uso
de agua, uma vez que pode ser completamente reciclada e reutilizada. Porém, esse tipo
de tratamento possui um elevado custo, devido ao uso dos equipamentos e a incrustacéo
da membrana, e ainda, o descarte de concentrados é outro inconveniente (KHANDEGAR
e SAROHA, 2013). Sendo assim, os sistemas biologicos estdo se tornando mais atraentes
devido aos menores custos envolvidos. A descoloracdo e degradacdo microbiana ou
enzimatica é uma alternativa ecologicamente correta e competitiva em termos de custos,
quando comparados aos métodos de tratamento fisico-quimicos (Saratale et al. 2011a).
Assim, além de ser economicamente viavel e sustentavel, os métodos bioldgicos para
tratamento de efluentes téxteis podem levar a mineralizacdo completa de corantes (POPLI
e PATEL, 2015).

Apesar das vantagens inerentes ao processo bioldgico, estaces de tratamento que
recebem efluentes contendo corantes tém alto potencial para formar produtos toxicos de
biodegradacdo, como aminas tdxicas, benzidina e seus derivados, entre outros compostos.
Sendo assim, é imprescindivel que o tratamento bioldgico aconteca em duas fases
sequenciais, isto é, anaerdbia e aerdbia. A descoloracdo do corante azo por reagdes
sequenciais envolve a degradacdo do corante azo pela reducdo ou clivagem da ligacdo
azo em condi¢bes anaerobias e biotransformacdo final de aminas aromaticas em
condigdes aerdbicas (KOLEKAR et al., 2012). Sob condigdes aerdbias, a maioria das
aminas aromaticas e outros compostos organicos sdo degradados. Aminas aromaticas
podem ser mineralizadas por enzimas nao especificas através de hidroxilacédo e abertura
do anel dos compostos aromaticos (O’NEILL et al., 2000). No entanto, algumas delas
ainda sdo bastante recalcitrantes (SARATALE et al., 2011).

A eficiéncia de remocao de cor por processo biolégico anaerdbio tem sido relatada
como sendo maior que 80% e, em alguns casos, até 100% para uma variedade de corantes
azoicos. A extensdo e a taxa de descoloracdo anaerébia de corantes azoicos sdo
influenciadas por véarios parametros, tais como estrutura e concentracdo de corante,
suplementacdo do meio com diferentes fontes de carbono e nitrogénio, doador de elétrons
e mediador redox (POPLI e PATEL, 2015).

O uso de enzimas oxidativas € uma alternativa para realizar o tratamento de

efluentes da industria téxtil, visando a degradacdo do corante. As enzimas sao
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biocatalisadores produzidos por células vivas para propiciar rea¢bes bioquimicas
especificas e os processos metabdlicos das células, sendo indispensaveis a manutencgéo e
atividade da vida (PANDEY et al., 2017). As enzimas oxidoredutoras, como lignina
peroxidase, lacases, tirosinase, azoredutase, flavina redutase e aminopirina N-
desmetilase, tém sido utilizadas principalmente na descoloracao e degradacao de corantes
azo (SARATALE et al., 2011).

Como as enzimas possuem atividade catalitica para aumentar a taxa de reacé&o,
podem ser utilizadas mesmo em quantidades muito pequenas (SARKAR et al., 2017). A
utilizacdo de enzimas no tratamento de efluentes, comparados aos processos
convencionais, oferece varias vantagens, como capacidade de degradacdo de compostos
toxicos ou recalcitrantes e a operacionalidade em faixas mais amplas de concentracgao de
poluentes, de pH e de temperatura. E ainda, seu uso dispensa o periodo de aclimatacéo,
ndo existindo também a producdo de biomassa durante o tratamento do efluente
(FORGIARINI, 2006; ANSELMO et al., 2008; BAUMER, 2015). No entanto, o método
enzimatico para tratamento de efluentes ainda permanece limitado devido a capacidade
limitada de producdo de enzima, e a producdo em larga escala é ainda um desafio
(SARKAR et al., 2017).
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3. Start-up de um sistema de lodo granular aerdbio a partir de granulos
armazenados e 0 impacto da temperatura na cinética de nitrificacdo e remocéo de
fosforo

3.1. Introducéo

As demandas atuais de uma populacdo humana em rapido crescimento e a
necessidade de uma sociedade mais sustentvel vém acelerando o desenvolvimento de
novas tecnologias para o tratamento de efluentes visando melhorias nos processos e
contribuicdo para o aproveitamento e reciclagem dos recursos (VAN LOOSDRECHT e
BRDJANOVIC, 2014). O lodo granular aer6bio € considerado uma das principais
tecnologias promissoras para o tratamento biologico de efluentes do século XXI (LONG
etal., 2015). Além de inovador, & um processo bastante eficiente e pode minimizar alguns
custos de operacdo comumente encontrados em planta de lodos ativados, tais como
aqueles relacionados com reciclo de lodo e instalagdo de diversos reatores anaerobios,
anoxicos e aerobios para promover a remocgao de matéria organica combinada a remocéo
de nutrientes.

O lodo granular aerébio (LGA) possui uma estrutura agregada microbiana densa
e forte, elevada velocidade de sedimentacéo, além de permitir alcancar alta concentracdo
de biomassa no reator (SONG et al., 2010) e remocéo simultanea de nitrogénio e fésforo
em um Unico sistema operacional. Além disso, apresenta tolerdncia a toxicidade e
resisténcia a elevadas cargas organicas (LONG et al., 2015). Apesar das vantagens
associadas ao lodo granular aerébio em relacdo a outras tecnologias de tratamento
biolégico de efluentes domésticos e industriais, a granulacdo aerébia pode apresentar
problemas de instabilidade e desintegracdo dos granulos durante operacdo prolongada
(YUAN et al., 2017), fator que muitas vezes impede sua aplicacdo pratica. Porém, o
mecanismo exato que provoca a desintegracdo dos granulos ainda é motivo de
investigacdo. Além disso, outra barreira que dificulta a expansdo da tecnologia séo os
elevados tempos de partida, uma vez que a formacéo do lodo granular a partir de lodo
ativado, € um processo lento, conforme relatados em alguns trabalhos (FIGUEROA et
al., 2008; YILMAZ et al., 2008; NI et al., 2009; LIU et al., 2010; BASSIN et al., 2019).

FIGUEROA et al. (2008), estudando o tratamento de efluente da industria de
conserva de pescado em um reator inoculado com lodo ativado visando a formagao de
lodo granular aerobio, observaram que durante os primeiros dias de operacdo do reator

ndo houve formacéo de granulos, e sim de uma biomassa que apresentava uma estrutura
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fofa. Os granulos formados ndo eram estaveis e se fragmentavam em pequenos pedagos
que logo eram arrastados para fora do reator, e, somente apds o 75° dia de operacdo, foi
observado a formacao de granulos maduros. YILMAZ et al. (2008), trabalhando com um
RBS para o tratamento um efluente de matadouro simulado, verificaram que o reator
alcancou a granulacdo apds o 170° dia de operacdo. BASSIN et al. (2019), avaliando o
desenvolvimento de lodo granular aerébio sob condigdes de clima tropical com efluente
sintético, observaram o inicio da aglutinagcdo dos microrganismos para a formacao dos
granulos somente a partir do trigésimo dia de operacdo, porém, os granulos formados
apresentaram grandes quantidades de organismos filamentosos em sua superficie. Esse
fato promoveu o arraste de parte da biomassa para fora do reator, devido a baixa
sedimentabilidade do lodo.

A dificuldade de formacdo de lodo granular a partir de lodo floculento se torna
ainda mais relevante em reatores de escala plena, onde grande quantidade de biomassa
granular deve ser formada. LIU et al. (2010), tratando &guas residuérias reais (40% de
esgoto doméstico e 60% industrial) em um reator em batelada sequencial em escala piloto,
verificaram que o processo de transformacéo do lodo ativado para lodo granular demorou
cerca de 400 dias, e ainda, a biomassa apresentava uma mistura de flocos e granulos com
proporcao de lodo floculado. NI et al. (2009), tratando &guas residuarias municipais em
um RBS em escala piloto, alcancaram a granulacao aerdébia a partir do lodo ativado, ap6s
operacdo de 300 dias, no entanto, 15% da biomassa era composta por lodo floculado.

Uma alternativa para reduzir o tempo de partida do reator e expandir a aplicacéo
da tecnologia do lodo granular aerdbio seria a inoculacdo dos reatores com granulos ja
formados, provenientes de plantas existentes. No entanto, o transporte entre diferentes
localidades pode levar algum tempo, de modo que questdes relacionadas ao
armazenamento da biomassa sejam relevantes. Além disso, deve-se levar em
consideracdo que o tempo de ativacdo dos granulos apds periodo de armazenamento
torna-se imprevisivel em funcdo das distintas condi¢6es utilizadas durante sua estocagem
(YUAN et al., 2017).

Em geral, hd sempre desafios a serem enfrentados durante o processo de
armazenamento de granulos aerdbios em diferentes substratos para manter a integridade
da estrutura e a atividade dos microrganismos. Segundo estudos realizados por ADAV et
al. (2007a) e TAY et al. (2002b), elevadas temperaturas mantidas durante o
armazenamento dos granulos ocasionam maiores taxas de hidrélise e respiracdo

enddgena, resultando em perda rapida da atividade microbiana e rapida desintegracéo dos
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granulos. Em contrapartida, baixas temperaturas podem inibir de forma efetiva a hidrolise
celular. No entanto, as condicGes de baixa temperatura de armazenamento (por exemplo,
entre -20°C a 4°C) resultam em alto consumo de energia para refrigeracdo da biomassa, o
que ndo é propicio para producdo em larga escala e aplicacdo pratica. Um estudo
desenvolvido por ZHANG et al. (2005) apontou que granulos aerobios, apds 6 meses de
armazenamento a temperatura ambiente, demandaram longo periodo para serem ativados
novamente, e ainda, apos sua reativacéo, 0s mesmos apresentaram instabilidade estrutural
e baixas eficiéncias de remocdo de nutrientes. XU et al. (2010) também armazenaram
granulos em temperatura ambiente (25 = 1°C) por 21 dias, sem substrato, e observaram
que a perda de estabilidade dos granulos aerébios pode estar relacionada a diminui¢éo da
concentracdo de proteinas na fracdo de SPE e a desintegracdo da estrutura proteica nos
granulos.

Foi reportado que, sob congelamento por periodos prolongados, a atividade
microbiana pode ser drasticamente reduzida (LV et al., 2013). GAO et al. (2012)
estudaram os efeitos da temperatura e do substrato de armazenamento no desempenho de
reativacdo dos granulos. A biomassa granular foi armazenada durante 80 dias em agua
destilada e solucdo de glicose, nas temperaturas de -25°C, 4 °C e temperatura ambiente
(20 — 26°C). Os autores observaram que a temperatura de armazenamento teve um
enorme impacto sobre a morfologia e propriedades fisicas dos granulos, enquanto o
substrato de armazenamento teve pouca influéncia. Os granulos armazenados a
temperatura de 4°C foram os que obtiveram a recuperacdo mais rapida. WAN et al. (2014)
armazenaram granulos a 4°C por mais de 1 ano em cinco meios liquidos: agua, acetona,
mistura de acetona e acetato de isoamila, agua salgada e formaldeido. Os autores
observaram que os granulos armazenados nos quatro primeiros meios foram reativados
com sucesso em 24 h de cultivo. WANG et al. (2008) armazenaram granulos aerébios
por um periodo de 7 meses sob temperatura de 4°C, e perceberam que a atividade
microbiana dos granulos aerobios diminuiu significativamente apds o armazenamento.
As bactérias heterotréficas atingiram sua menor atividade ap6s 2 meses de
armazenamento, enquanto que a atividade das bactérias nitrificantes foi reduzida apos 4
meses de armazenamento. No entanto, apds o contato com substratos e oxigénio, os
granulos se recuperaram rapidamente e a atividade microbiana aumentou gradualmente,
sendo totalmente recuperada em 16 dias.

Apesar dos diversos estudos realizados focando na reativacdo de biomassa

granular ap6s certo periodo de estocagem em determinada condicdo, é de extrema
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relevancia pesquisar diferentes formas de armazenamento e as condi¢des Otimas para
reativacdo e manutencdo da integridade estrutural da biomassa granular, no intuito de
viabilizar a producéo comercial de granulos aerébios de modo a facilitar a partida de
novas plantas de tratamento de efluentes baseadas em LGA. Adicionalmente, elucidar a
problematica relacionada a desintegracdo dos granulos durante o periodo de estocagem é
um fator crucial para a melhoria da tecnologia de LGA.

Portanto, este estudo teve como objetivo investigar a reativacdo da biomassa
granular aerébia armazenada sob refrigeracdo a 4°C, temperatura reportada como sendo
propicia para a manutencdo da estrutura e atividade dos granulos, durante diferentes
periodos de tempo (40 e 180 dias) e verificar a influéncia do tempo de armazenamento
nas propriedades fisicas e na capacidade de remoc¢do de matéria organica e nutrientes
(nitrogénio e fosforo) dos granulos. Adicionalmente, tendo em vista que a temperatura
exerce influéncia direta nos processos bioquimicos de conversdo dos poluentes em
sistemas bioldgicos, especialmente na remocéo de nutrientes (HUANG et al., 2000; KIM
etal., 2006; GONZALEZ-MARTINEZ et al., 2017), a cinética de nitrificacdo e remogéo
de fosforo por meio de LGA também foi avaliada em diferentes temperaturas (10 a 35°C)

apos a reativacao da biomassa granular.

3.2. Materiais e Métodos

3.2.1. Armazenamento e reativacao de granulos aerébios

Os granulos usados nessa pesquisa foram cultivados em um reator em batelada
sequencial (RBS) que operava com um volume de trabalho de 1,5 litros (diametro interno
de 5 cm e altura Gtil de 79 cm), a temperatura ambiente (20 - 27°C). O RBS a partir do
qual se obteve a biomassa granular era operado em ciclos de 3 h, com 60 min de
enchimento a partir da base do reator em condigdes anaerobias, 112 min de aeracao, 3
minutos de sedimentacdo e 5 min de descarte do efluente. O reator era alimentado com
um meio sintético simulando um esgoto doméstico (Tabela 5) e operava com eficiéncia
de remocdo de matéria organica, aménio e fosfato acima de 90%. Os granulos aerobios
possuiam coloragdo amarelo-claro e apresentavam 6timas propriedades fisicas, como
elevada densidade (1025 g.L 1) e velocidade de sedimentacdo (84 m.h') e baixo indice
volumétrico de lodo (IVL) (43 mL.gSST™).
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Os granulos foram retirados apos o descarte do efluente tratado (final do ciclo) e
colocados em uma peneira com abertura de 200 um, para garantir que apenas granulos
ficassem retidos na malha. Pois, para ser considerado LGA, o tamanho minimo do granulo
deve ser torno de 0,2 mm, fato que permite separa-los corretamente dos flocos durante a
fase de sedimentacdo (DE KREUK et al., 2005). Apds o processo de separacdo
granulos/flocos, a biomassa foi acondicionada em frascos SCHOTT com &gua da torneira
e armazenada sob refrigeracdo a temperatura de 4 °C. Uma amostra de lodo foi mantida
nessas condicdes durante 40 dias (Figura 12A e B), enquanto outra amostra foi
armazenada durante 180 dias (Figura 12C e D).

Apo6s o periodo de armazenamento, os granulos aerébios foram retirados dos
frascos e inoculados no reator. O reator foi mantido em operagdo com os granulos
armazenados em cada condicédo (40 ou 180 dias) por 60 dias, em temperatura ambiente.
O experimento realizado com granulos armazenados por menor periodo de tempo (40
dias) sera designado como Experimento 1, enquanto aquele no qual os granulos
armazenados foram estocados por 180 dias seré& designado como Experimento 2.

Figura 12: Granulos armazenados em &gua da torneira por 40 (A e B) e 180 dias (C e D).

3.2.2. Aparato experimental

O aparato experimental foi instalado nas dependéncias do Laboratério de Controle
de Poluicdo das Aguas (LABPOL), no Programa de Engenharia Quimica da COPPE,
Universidade Federal do Rio de Janeiro (UFRJ). O experimento foi realizado em um RBS
do tipo coluna de bolhas. O reator foi construido em coluna cilindrica de vidro, com
dimens@es de 1,60 m de altura e 0,06 m de diametro interno, apresentando um volume
total de 4,5 L (Figura 13). Seguindo as recomendacgdes de BEUN et al. (1999), uma alta
razdo entre a altura atil e o diametro (A/D) de 8,7 foi adotada, a fim de favorecer a selecdo
dos granulos pela diferenca na velocidade de sedimentagéo entre esses e lodo floculento.
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O sistema experimental era composto por reator de escala laboratorial, bombonas
plasticas para alimentacdo do reator (A, B e C), compressor de ar, rotdmetro, medidor de
pH e temperatura, oximetro, bombas peristalticas para alimentar e esvaziar o reator e

sistema de automacéo para possibilitar a operacdo em bateladas sequenciais.

Figura 13: Fotografia (a) e representacdo esquematica do RBS (b). 1 — reator; 2 —
computador (sistema de controle); 3 — bomba de alimentacdo (meio A); 4 — bomba de
alimentacdo (meio B); 5 - bomba de alimentacdo (dgua de abastecimento); 6 — bomba
(&cido); 7 — bomba (base); 8 — recipiente com agua de abastecimento; 9 — recipiente com
o0 meio A; 10 — recipiente com 0 meio B; 11 — solucéo de acido (HCI — 1M); 12 — solucéo
base (NaOH — 1M); 13 — controlador de temperatura; 14 — entrada de 4gua na camisa do
reator para o controle de temperatura; 15 — saida de agua na camisa do reator para o
controle de temperatura; 16 — ar comprimido; 17 — rotametro; 18 — entrada do afluente;
19 — bomba de descarte; 20 - descarte do efluente tratado.

3.2.3. Ciclos de operacéo

O reator foi operado em ciclos de forma descontinua, cujo controle de suas fases
(alimentagdo, aeragdo, sedimentacdo e descarte) foi realizado por meio de um
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controlador. Cada ciclo tinha duracéo de 3 horas (Figura 14), de modo que o reator fosse
submetido a 8 ciclos diarios. O volume util de trabalho foi de 2,5 L e troca volumétrica
de 60%, resultando em um tempo de retencdo hidraulica (TRH) de 5 h e 12 litros de
efluente tratado diariamente.

O afluente era adicionado pela parte inferior do reator em condi¢cfes anaerdbias,
através do leito da biomassa sedimentada. Para permitir melhor disperséo do liquido na
camada de lodo, o efluente era distribuido em dois pontos da base do reator. A aeracéo
era fornecida através de um difusor de ar, também colocado no fundo do reator, entre os
dois pontos de adicdo do afluente (alimentacdo), de modo a obter uma vazédo de ar
variando entre 3 a 5 L.min. O efluente tratado era descartado em ponto situado a 37 cm
de altura em relacdo a base do reator.

0 min 60 171 175 180 min

111 min

[ Alimentagao [ Sedimentacéo
3 Aeracéo [ Descarte

Figura 14: Distribuicéo dos ciclos de operagéo do reator RBS.

Durante o periodo de reativacdo da biomassa granular, o reator foi mantido a
temperatura ambiente (20 - 27°C). No entanto, durante os experimentos para avaliar a
influéncia da temperatura na cinética de nitrificacdo e remocéo de fésforo, a temperatura
foi controlada e mantida em 10, 15, 20, 25, 30 e 35°C, através do bombeamento de agua
para camisa do reator com a temperatura desejada através de um controlador de
temperatura da marca TECNAL/TE-184. Esses testes serdo descritos em maiores detalhes
na secao 3.2.7.

O tempo de retencdo de sélidos (TRS) foi controlado conforme WINKLER et al.
(2011) e mantido em 12 dias no Experimento 1 (lodo armazenado por 40 dias). O calculo
para determinacdo desse parametro esta apresentado na sec¢do 3.2.6.11. No Experimento
2 (lodo armazenado por 180 dias), o0 TRS variou bastante como consequéncia da propria
operacdo do reator. O lodo em excesso para controle do TRS era removido

periodicamente durante a fase final da aeracdo para garantir uma amostra homogeénea.

78



Reativacdo de granulos armazenados

3.2.4. Composicao do substrato e cargas aplicadas

O reator foi alimentado com um meio sintético simulando um esgoto domeéstico,
preparado em dois recipientes (solucdes A e B) (BASSIN et al., 2012). A solucéo A era
composta por CH3COONa.3H20, CaClz, MgSO4-7H20 e KClI; ja a solugdo B continha
NH4Cl, KH2PO4, K:HPO4 (Tabela 5) e solu¢do de micronutrientes (

Tabela 6). Em cada ciclo operacional, o reator era alimentado com 0,250 L de
cada meio A e B, juntamente com 1L de &4gua da torneira (volume total de 1,5 L), com 0
objetivo de obter, na entrada do reator, demanda quimica de oxigénio (DQQ), amonio e
fosfato de 400 mgO.L?, 50 mgNHs*-N.L? e 15 mgPOs-P.L?, respectivamente.
Considerando as condicOes operacionais do reator, tem-se que a carga organica,
nitrogenada e de fdsforo aplicada nos experimentos 1 e 2 foram em torno de 1,8
kg.DQO.m3.d%; 0,25 kg.N.m=.d e 0,01 kg.P.m=3d, respectivamente.

Tabela 5: Composicdo da agua residudria preparada em laboratério e utilizada neste
estudo.

Componentes Concentracdo (mg.L1)?

NaCyH302.3H20 864
MgSO4‘ 7H20 74,2
CaCl; 60,7

KCI 29,2
NH.4CI 190,8
KoHPO4 61,3
KH2PO4 23,9

& Concentrac@es apoés a diluicdo do meio A e B com &gua da torneira.

Adicionou-se também uma solucdo de micronutrientes na propor¢éo de 0,8 mL

para cada litro de efluente sintético preparado, cuja composicdo esta detalhada na tabela
2.

Tabela 6: Composicdo da solucdo de micronutrientes no esgoto sintético.

Componentes Concentragdo (mg.L?)?

MnCl2 2,68

CoCl2 4,61
(NH4)sM07024 0,86

CuSOq4 0,84

ZnSOq4 10,3

FeSO4 2,27

CaCl; 10,2

EDTA 41,7

2 Concentracdes apods a diluicdo do meio A e B com agua da torneira.

79



Reativacdo de granulos armazenados

3.2.5. Monitoramento do reator

O reator foi constantemente monitorado com o objetivo de avaliar a evolugéo
temporal do processo de reativacdo dos granulos aerobios, suas propriedades fisicas e o
desempenho do reator em relacdo a remocgdo de matéria organica (DQO) e nutrientes
(nitrogénio e fésforo). A biomassa foi igualmente caracterizada ao longo do tempo no
intuito de acompanhar as propriedades fisicas dos granulos armazenados ao longo do
periodo de reativacdo dos mesmos. A Tabela 7 mostra a frequéncia de analises dos

parametros analisados.

Tabela 7: Pardmetros avaliados no reator.

Parametros Frequéncia de analise
pH e Temperatura Diariamente
Nitrogénio Amoniacal Uma vez por semana
Nitrito e nitrato Ocasionalmente
Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) Uma vez por semana
Faésforo Uma vez por semana
Sélidos totais (ST), sélidos volateis (SV) Uma vez por semana
indice volumétrico de lodo (IVL) A cada 15 dias
Densidade dos granulos Uma vez por semana
Proteinas A cada 15 dias
Polissacarideos A cada 15 dias
Diametro, fator de forma e esfericidade A cada 15 dias

3.2.6. Testes cinéticos adicionais

Testes de ciclo foram realizados nos experimentos 1 e 2 ap0s ser atingido um
estado pseudo-estacionario, isto €, as conversfes eram constantes ao longo do tempo, sem
maiores variagdes nos perfis de concentracdo dos componentes analisados ao longo do
ciclo operacional do RBS.

Nesses testes, amostras de efluentes foram coletadas regularmente durante a fase

de aeragédo, e uma amostra inicial foi coletada na entrada do reator (afluente) afim de
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determinar as concentrac@es iniciais de matéria organica (avaliada em termos de DQO),
amonio e fosfato. A segunda amostra foi coletada 2 min ap0ds o inicio do periodo de
aeracdo para permitir mistura completa do contetido do reator. As demais amostras foram
coletadas a cada 10 — 20 min durante o periodo de aeracdo para determinacéo dos perfis
de concentracdo de DQO, fosfato, amonio, nitrito e nitrato.

Além dos testes de ciclos realizados em condi¢Ges normais, a temperatura
ambiente, foram realizados testes com controle de temperatura de modo a observar o
efeito dessa variavel na remocéo de nutrientes (nitrogénio e fésforo). Esses testes foram
realizados apenas no Experimento 1, seguindo o procedimento padrdo de teste de ciclo.
As temperaturas testadas (10, 15, 20, 25, 30 e 35° C) foram mantidas constantes em cada
ciclo através do bombeamento de agua com a temperatura desejada para camisa do reator.
Para isso, utilizou-se um controlador de temperatura da marca TECNAL/TE-184.

As mudancas de temperatura para a realizacao dos testes em diferentes condigdes
foram gradativas, de um a um grau Celsius, durante o intervalo de 1 a 2 dias. Esse
procedimento experimental foi empregado para reduzir a amplitude térmica, e,
consequentemente, evitar expor 0s organismos presentes no lodo granular ao choque
térmico, tendo em vista que muitos deles sdo bastante sensiveis a mudancas bruscas de
temperatura. Os testes foram realizados na seguinte ordem de temperaturas: 25, 30, 35,
20, 15 e 10°C. Essa ordem foi estabelecida levando em conta que temperaturas maiores
sdo favoraveis ao tratamento bioldgico (KIM et al, 2006), evitando assim a exposi¢do da

biomassa a baixas temperaturas logo no inicio dos testes.

3.2.7. Métodos analiticas e procedimentos de calculo

A concentracdo amonio (NHs*-N) foi determinada por meio do reagente de
Nessler (APHA, 1992). Ja o fosfato (PO,*>-P), foi determinado pelo método
espectrofotométrico do &cido molibdovanadofosforico (APHA, 2005). A demanda
guimica de oxigénio (DQO) foi analisada segundo o0 método colorimétrico 5220 (APHA,
2005). Para quantificagdo de nitrito (NO2) nas amostras, foi empregado o kit analitico
Nitriver 2 Nitrite Reagent, da Hach Company. Para realizacdo das analises, foram
adicionados em um tubo de ensaio 5 mL de amostra e um saché do kit e em seguida, a
mistura era agitada. Apos 10 min, foi feita a leitura da absorbancia em espectrofotdmetro
Hach, modelo DR/2000, a 585nm. Por meio da constru¢do de curva de calibracdo, a

concentracéo era obtida. E para a determinagdo do nitrato (NOs"), foi empregado o kit
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analitico da Hach Company, Nitraver 5 Nitrate Reagent. Para isso, foram adicionados 5
mL de amostra em um tubo, em seguida verteu-se o saché do kit dentro do tubo. Apds 1
min a amostra era agitada. A leitura da absorbancia em espectrofotdmetro Hach, modelo
DR/2000, era realizada depois de um periodo de 5 min a 500 nm. Com o auxilio de uma

curva de calibracdo, a concentracao era encontrada.

3.2.7.1. Proteinas e polissacarideos

Para determinar as fracGes de polissacarideos (PS) e proteinas (PN) do SPE, uma
aliquota de 5 mL de granulos era colocada em um tubo falcon e adicionado 10 mL de
uma solucdo de NaOH 1N, os quais foram aquecidos a 90°C por 10 min para promover a
lise completa das células. Em seguida a solugdo era centrifugada e o sobrenadante era
armazenado no freezer a 4°C até a realizacdo das analises.

A concentracdo de polissacarideos foi determinada conforme o método de
DUBOIS et al. (1956) Este método baseia-se no fato de que agucares simples ou
complexos, e seus derivados, quando tratados com fenol e acido sulfarico concentrado
dao coloracdo amarelo-alaranjado, com uma reacdo sensivel e coloracdo estavel. A
absorvancia € obtida a 490 nm e correlacionada com uma curva padrdo de solucdes de
glicose.

Para a determinacdo da concentracdo de proteinas, é utilizado o método
desenvolvido por BRADFORD (1976). Este teste é baseado na mudanca de cor do corante
Coomasie Brilliant Blue G-250. O reagente de Bradford € uma solucéo do corante e 4cido
fosfdrico, possuindo coloragcdo marrom. Na presenca de proteinas, o corante forma um
complexo ndo covalente com a carboxila da proteina por forcas de Wan der Waals e um
grupamento amino por interacdes eletrostaticas. A coloracdo do reagente muda de
marrom para azul na presenca de proteinas. A absorbancia das amostras é obtida a 595
nm e correlacionada com uma curva padréo construida com uma solucéo de albumina de
soro bovino (BSA).

3.2.7.2. indice Volumétrico de Lodo (IVL)

O IVL é o volume em mililitros ocupado por grama de lodo, ou seja, é a relagéo
entre o volume de lodo que sedimenta ap6s 30 minutos em uma proveta graduada e a

concentragédo de solidos em suspensdo nessa amostra (Figura 15).

82



Reativacao de granulos armazenados

Nessa pesquisa, utilizou-se o método de IVL dindmico proposto por
SCHWARZENBECK et al. (2004), que é uma versdo modificada do método de
determinacédo do IVL descrito no Standard Methods (APHA, 2005). A determinagéo do
IVL consistiu em colocar 500 mL de amostra (gréanulos + efluente) dentro de uma proveta
graduada e medir, ap6s 5 e 30 minutos, o volume de lodo decantado. A concentracdo de
solidos totais foi determinada no final de cada teste. Como os grénulos aerébios possuem
uma rapida sedimentacdo, além do tempo de 30 minutos, proposto pela metodologia
descrita no Standard Methods. o IVL foi também avaliado para o tempo de 5 minutos,
conforme a Equacéo 3.1.

Figura 15: Teste empregado para determinacdo do indice volumétrico de lodo (ILV).

VLS x 1000
IVL, = <7

(3.1)
Onde:

IVL: = indice Volumétrico de Lodo (mL.g!) em determinado tempo (t) (5 ou 30 min
nesse estudo);

VLS = Volume de lodo sedimentado (mL.L™?) e

SST = Concentragdo de solidos suspensos totais da amostra (mg-L™).
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3.2.7.3. Diametro, esfericidade e fator de forma

O didmetro médio, fator de forma e a esfericidade dos granulos foram
determinados com amostras retiradas do reator. Para permitir a obtencdo de uma amostra
homogénea, os granulos eram retirados do reator durante o periodo de aeracao.

As amostras de lodo eram colocadas em placas de Petri e fotografadas (Figura
16). Em seguida, as imagens eram analisadas com o uso do software livre, ImageJ, com

a finalidade de calcular os parametros desejados para cada um dos granulos da amostra.

Figura 16: Placa de Petri mostrando uma imagem dos granulos coletados durante a fase
de aeracdo do RBS (a) e contorno dos granulos para determinacdo do didmetro,
esfericidade e fator de forma (b).

O didmetro médio das particulas granulares foi determinado a partir do diametro

de Feret, calculando-se a distancia entre dois pontos de cada granulo de acordo com a

Bl e
J Dx — 1 Dy—

Diametro maximo de Feret = Dy

Figura 17.

Dy+Dy
2

Diametro minimo de Feret = D, Dea =
Diametro médio de Feret = Deq

Figura 17: Segmentos mais compridos e mais curtos em um granulo.
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A esfericidade era calculada diretamente pelo programa ImageJ. Porém, o fator de
forma era calculado por meio da Equacédo (3.2), na qual se utiliza a area e o didmetro

maximo de Feret encontrados através do Software ImageJ.

K =2 (3.2)

Sendo:
Ks: fator de forma;
A: &rea (mm?);

L: Diametro méaximo de Feret.
3.2.7.4. Solidos Suspensos Totais (SST) e Sélidos Suspensos volateis (SSV)

As concentracdes de SST e SSV do reator foram determinados conforme o método
sugerido por PRONK et al. (2014). Esse método foi adotado tendo em vista que durante
o periodo de aeracdo, os granulos maiores e mais densos tendem a se concentrar na parte
inferior do reator, de modo que seja dificil coletar uma amostra homogénea durante essa
fase. Nesse método, primeiramente € registrado o volume do leito de lodo sedimentado
(mL) dentro do reator. Quando o reator € misturado, uma amostra de lodo com volume
de 5 mL é coletada e colocada em uma proveta graduada. Em seguida, a biomassa da
proveta era vertida em um cadinho (previamente pesado) e levado a estufa Icamo, modelo
4, para secar por um periodo de 24h a temperatura de 105°C. ApGs esse periodo, 0
cadinho, apo6s resfriado em temperatura ambiente em dessecador de vidro contendo silica
como agente dessecante, foi novamente pesado em uma balanca analitica, obtendo-se
assim o valor de SST. Posteriormente, procedeu-se a calcinacdo do material em um forno
mufla a temperatura de 560°C. Apds a pesagem do mesmo, determinaram-se as
concentragfes dos sélidos suspensos fixos (SSF). Os valores de SSV foram obtidos a
partir da diferenca entre SST e SSF. A concentracdo de SST e SSV presentes em 5 mL
pode entéo ser extrapolada para determinar a concentracdo de biomassa do reator, levando
em conta o volume ocupado pelos granulos sedimentados no mesmo. A equagédo (3.3)

mostra como foi calculada a concentragéo de biomassa (g.L™) no reator.

amostra R
_ My Vx
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Onde:

Mgmostra & g peso seco na amostra (g);
ygmostra & o yolume de o leito sedimentado na amostra (L);
V.E é o volume do leito assentado no reator (L);

VR é o volume total do reator (L).

Os solidos suspensos totais e volateis do efluente foram determinados seguindo a
metodologia descrita no Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater
(APHA, 2005). Para isso foram coletados um volume conhecido de amostra do efluente
tratado. Primeiramente, cadinho contendo membrana de fibra de vidro previamente
lavada com agua destilada foi colocado em uma mufla e seguindo 0 mesmo procedimento

descrito para os s6lidos no reator.
3.2.7.5. Densidade da biomassa

A ABNT adota o processo do picndmetro para a determinagdo da massa
especifica das particulas menores que 4,8 mm, utilizando a Equacdo 3.4. Para
determinacdo da densidade dos granulos, foi determinado inicialmente o peso de um
picnémetro vazio de 50 mL e o peso do picndmetro acrescido de agua até o enchimento
completo de seu volume. Em seguida, retirava-se a agua do picnémetro e o preenchia com

granulos e assim determinava-se o peso do conjunto (proveta + granulos).

(mg — my)

(My20 — My) (3:4)

Pa = PH20-

Onde

pa ¢ a massa especifica da amostra (gL™?);

pH20 ¢é a massa especifica da agua (kg.m);

Ma é a massa do picnémetro cheio da amostra (g);
MH20 é a massa do picndmetro cheio de agua (g).

my é a massa do picnémetro (g).
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3.2.7.6. Resisténcia dos granulos

A resisténcia da biomassa granular foi medida com base na estabilizacdo dos
granulos contra o esforco de cisalhamento durante a operacdo do reator. Portanto, um
procedimento foi desenvolvido conforme a metodologia proposta de PEREBOOM (1997)
e adaptada por NOR-ANUAR (2012), utilizada para analisar a resisténcia de lodo
granular anaerobio.

Para o teste de resisténcia dos granulos, retirou-se uma quantidade significativa
da biomassa presente no reator em operacéo e colocou-a em uma peneira cuja abertura da
malha era de 200 pum para garantir que apenas lodo granular fosse utilizado nesse teste.
Em seguida, transferiu-se a amostra para um frasco graduado de 250 mL de forma
cuidadosa para que os granulos ndo sofressem nenhuma quebra. A quantidade de agua e
de granulos colocados dentro do frasco era proporcional as quantidades de cada um
presente no interior do reator. Em seguida, um pequeno volume de amostra homogénea
era retirado do frasco para determinacdo de solidos totais de acordo com metodologia
descrita em APHA (2005). Na sequéncia, o frasco contendo amostra (agua + granulos)
era colocado em um agitador mecanico sob agitacdo de 200 rota¢Ges por minuto (rpm)
durante 10 minutos. Finalizado o periodo de agitacdo, a amostra era novamente colocada
em uma peneira de abertura de malha de 250 um para avaliar o material que havia sido
desprendido durante o teste de cisalhamento. Retirava-se entdo um volume conhecido da
amostra que atravessava a peneira e que, portanto, continha particulas menores que 250
um de didmetro, e realizava uma nova andlise de sélidos totais.

Os resultados de resisténcia dos granulos séo expressos em termos de coeficiente
de estabilidade (S), que esta relacionado a estabilidade do LGA quando submetido a
tensdo de cisalhamento. Quanto menor o valor de S, maior € a estabilidade dos granulos
aerdbios, conforme reportado na Tabela 8. Porém, deve-se mencionar que o coeficiente
de estabilidade (S) ndo é uma ferramenta precisa para mensurar exatamente a forca de
cisalhamento a que os granulos sdo submetidos nas condi¢fes de operagdo do reator
biolégico. No entanto, é razoavel e l16gico demonstrar o indice indicativo da resisténcia
dos granulos aerdbios contra tensdo de cisalhamento. O coeficiente de estabilidade S é

expresso de acordo com a Equacao (3.5).

s = (%)« 100 (3.5)
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Onde:

S = Coeficiente de estabilidade (%).

X = Sélidos totais da amostra de granulos (gSST.L™?).

X’ = Solidos totais do material desprendido (depois do teste) (gSST.L™).

Tabela 8: Guia para avaliar a resisténcia dos granulos aerébios.

Indicador Muito forte Forte Fraco
Estabilidade Muito estavel Estavel Instavel
S (%) S<5 5<S< 20 S>20

p (gSST.LY) pLGA > 120 10>pLGA>120 pLGA <10
z (%) r<10 10 <X 40 > > 40

Desprendimento

Fonte: Adaptado NOR-ANUAR et al. (2012)
3.2.7.7. Velocidade de sedimentacao

Dois métodos foram usados para determinar a velocidade de sedimentacdo: um
realizado em proveta (método experimental) e o outro tedrico baseado na lei de Stokes.
No método experimental, levou-se em consideracdo 0 tempo que uma amostra de
granulos demorava para sedimentar do topo da proveta até a base da mesma. Eram feitos
testes repetidos com trés tipos de particulas de tamanho diferente para obter um valor
médio representativo da biomassa do reator. A Equacdo 3.6 determina a velocidade média

de sedimentacdo das particulas.

d
v, =2 (3.6)

tm

Onde:

Vm € a velocidade média das particulas (ms™);
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d é a distancia percorrida pelas particulas (m);

tm € 0 tempo médio percorrido pelas particulas (s).
As velocidades tedricas de sedimentacdo foram calculadas considerando o0s

valores de densidade e os didmetros médios dos granulos. Para particulas com numero de

Reynolds menores ou iguais a 1, utilizou-se a lei de Stokes (Equagéo 3.7).

=) (5.0 () @7

Para particulas com niimeros de Reynolds no intervalo 1 <Rep <103, a velocidade

de sedimentacdo foi calculada resolvendo iterativamente o coeficiente de resisténcia
(Equacéo 3.7.1) e, em seguida, resolvendo as equacgdes de velocidade de sedimentacao

estacionaria de uma unica particula esférica (Equacéo 3.7.2).

24

cw(Rey) = <Rep) + ( \/:_e) + 0,34 (3.7.1)

Vs = \/3 dp 2270w . g. 1 (3.7.2)

Onde:

Vs € a velocidade de sedimentacio de uma Unica particula (m.s™);
dp € 0 didmetro da particula (m);

pa é a densidade da particula (kg.m);

pw € a densidade do fluido (kg.m™);

g é a constante gravitacional 9,81 (m.s);

vw € a viscosidade cinematica da agua (m.s);

cw (Rep) é o coeficiente de resistividade;

Rep € 0 nimero de Reynolds das particulas.
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3.2.7.8. Vazao diaria de efluente tratado (Qd)

A vazdo diaria de efluente tratado foi determinada de acordo com a Equacéo
(3.8).

Qa=N:xV, (3.8)

Onde:
Qq ¢ avazdo diaria de efluente (L.d™);
Nc € o nimero de ciclos realizados por dia (ciclo.d);

Ve € 0 volume de enchimento por ciclo (L.ciclo™).
3.2.7.9. Carga volumétrica (CV)

A carga volumétrica de DQO, aménio ou fosfato aplicada ao reator foi
determinada de acordo com a Equagéo (3.9).

Cafluentex Qd

CcV =
Vr

(3.9)

Onde:

Cv é a carga volumétrica aplicada por dia (mgDQO.L*d? ou mgNH4*-N L*d* ou mgP.L
1d'1),

Cafluente € @ DQO, NH4*-N ou P afluente (mg.L™),

Qq ¢ a vazdo diaria de efluente sintético alimentado ao reator (L.d™),

Vr é o volume (til do reator (L).

3.2.7.10. Relacéo Alimento/Microrganismo (A/M)

A relagdo A/M foi determinada por meio da Equacdo (3.10).

i _ Cafluente : Qd

= 3.10
M Vr x Xssv ( )

Onde:
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AIM é a relagéo alimento/microrganismo (mg DQO L*d™ ou mg NH4*-N L™d* ou mgP.L"
1d-1).

Cafluente € @ DQO, NH4"-N ou PO4* no afluente (mg.L™);

Qq ¢ a vazo diaria de esgoto (L.d™);

Vr é o volume util do reator (L);

Xvss € a concentracdo de solidos suspensos volateis no reator (gSSV.L ™).

3.2.7.11. Tempo de retencdo do lodo (TRS)

O TRS foi calculado segundo a Equagéo (3.11).

Mggy

TRS = ——FFF——
(md + me)/tc

(3.11)

Onde:

mssv € a massa de sélidos suspensos volateis no reator (gSSV)
mg € a massa de lodo descartada manualmente (gSSV);
me € a massa de lodo descartada no efluente (gSSV);

tc € o tempo de duracéo do ciclo (d).

3.2.7.12. Balanco de nitrogénio

As fracbes de nitrogénio foram classificadas de acordo com suas transformactes
no processo bioldgico. Dessa forma, pode-se distinguir o nitrogénio transformado através
dos processos nitrificacdo (oxidagdo do amoénio a nitrito e nitrato), assimilacdo
(nitrogénio incorporado na biomassa) e desnitrificacdo (reducdo de nitrito e nitrato a
nitrogénio gasoso).

A quantidade de nitrogénio amoniacal incorporada (gN.dia!) para crescimento
celular foi estimada segundo a equagdo 3.12.

Nassimilado = fN (SSVretirado + SSVefluente X Q) (3-12)

Onde:
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fn € a fracdo de nitrogénio no lodo (0,12389 mgN.mgSSV™Y);

Q ¢ a vazdo afluente (L.dia™);

SSVefiuente € a concentracgdo de sélidos no efluente final (gSSV.L™?);

SSVetirado € quantidade de sdlidos retirados manualmente do reator, por dia, para controle
da idade do lodo (gSSV.d™?).

A conversdo de nitrogénio por assimilacdo (Equacdo 3.12.1), nitrificacdo
(Equacdo 3.12.2), desnitrificacdo (Equacdo 3.12.3) e a remocdo global de nitrogénio

(Equacéo 3.12.4) foram calculadas conforme segue:

N
Mass (Y0) = — 22— (3.12.1)
(NH4 - NTO)

. (%) _ (NH4 - Naﬂ.) _(NH4 - Neﬂ.)_ Nass. (3122)
. (NHZ_NafI.)_Nass.

p oy~ (NH Ny )+ (NO, =Ny )= (NHL Ny ) =(NO, =N ) =Naw (575
desnitrif . (NH;r - Nafl.) + (NOX - Naﬂ_) - Nass.

Pt (%) = (NH; - Naﬂ.)+(NOi -Ng ) —(NH; -Ng ) —(NO, - N ) (3.12.4)
(NH4 - Naﬂ.)+(NOx - Naﬂ.)

3.3. Resultados e discusséo

3.3.1. Propriedades fisicas dos granulos aerobios

Apo6s o armazenamento por 40 dias (Experimento 1) e posterior periodo de
reativacdo, os granulos apresentaram uma estrutura forte quando foram submetidos ao
teste de resisténcia. A cor aparente da biomassa sofreu pequena mudanca, passando de
uma tonalidade de amarelo-escuro (Figura. 3A) para amarelo-claro (Figura 3B), e
nenhuma variacdo no interior do granulo foi observada em relacdo a coloragcdo. No
entanto, os granulos armazenados por 180 dias (Experimento 2) apresentaram menor
resisténcia a quebra. Esses granulos exibiram uma coloracgéo bastante escura (negra) (Fig.
3C), passando a marrom-claro até o final do experimento (Figura 3D). Em estudo
realizado por ZENG et al. (2007), os autores observaram que apos dois meses de
armazenamento da biomassa, os granulos aerébios na porcdo superior do frasco de

estocagem (volume de aproximadamente 1/3 do frasco) apresentaram coloragdo cinza

92



Reativacdo de granulos armazenados

escuro ou preto escuro. Ja o tamanho das particulas, a capacidade de sedimentacédo e a
integridade da estrutura se mostraram estaveis durante o periodo de armazenamento.

Nesse estudo, apds a abertura dos frascos SCHOTT que continham os granulos
armazenados, notou-se um odor desagradavel de “ovo podre”. Esse fato esta
possivelmente relacionado aos compostos reduzidos de enxofre, como o gas odorante
sulfeto de hidrogénio (H2S), gerado a partir da sulfetogénese, comum de ocorrer em
condigdes anaerobias, as quais sdo predominantes no interior do frasco durante o periodo
de armazenamento (WANG et al., 2008b). VVale mencionar que no Experimento 1, o
cheiro foi sentido de forma moderada, enquanto que no Experimento 2, o odor foi sentido
com maior intensidade.

Como mostrado na Figura 18, nos primeiros dias de operagdo do RBS no
Experimento 1, logo ap6s o periodo de armazenamento, os granulos apresentavam
superficie lisa, com aspecto gelatinoso e uma camada superficial com leve transparéncia
(Figura 3A). No entanto, decorridos 30 dias de operacédo do reator, os granulos passaram
a exibir cavidades bastante salientes em sua superficie. No 40° dia, ndo ocorreram
mudancas consideraveis na estrutura dos granulos, observando apenas alteracdo na
coloracdo. Apesar disso, as cavidades permaneceram na superficie dos granulos até o final
do Experimento 1 (Figura 18B). No Experimento 2, o aspecto gelatinoso na camada
superficial dos granulos s6 foi observado no final do experimento, apds a mudanca de

coloracdo da biomassa (Figura 18D).

S
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Figura 18: Imagem microscdpica de grénuos extraidos do reator durante a fase de
aeracdo, ao longo do Experimento 1 (A e B) e Experimento 2 (C e D). A: Inicio do
experimento; B: Apds 60 dias; C: Inicio do experimento; D: Apos 60 dias.

O tamanho das particulas ¢ uma caracteristica importante do lodo granular
aerobio, pois apresenta influéncia significativa na velocidade de sedimentacdo, no
transporte dos substratos e oxigénio ao longo da estrutura granular (NI e YU, 2010;
LONG et al., 2014), na estabilidade dos granulos (YUAN et al., 2017) e na remocéo de
nitrogénio (MATSUMOTO et al., 2010; VAL DEL RIO et al., 2013). Assim, é

fundamental a manutencdo de um tamanho adequado dos granulos, para assegurar um
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desempenho estavel do reator a longo prazo. No entanto, o controle do tamanho dessas
particulas ndo é uma tarefa facil e ainda pode demandar custos, sendo necessario o
emprego de algumas estratégias operacionais e pressdes seletivas, como controle do
tempo de sedimentacdo, forca de cisalhamento hidrodinamico e tempo de retencédo de
solidos (YUAN et al., 2017). Em estudos desenvolvidos por TOH et al. (2003) e ZHANG
et al. (2011), os autores constataram que granulos com tamanho menor do que 1 mm
foram favoraveis a sedimentabilidade dos grénulos e a estabilidade a longo prazo da
operacdo de um reator de LGA. Porém, devido ao alto custo associado ao consumo de
energia para promover forgas de cisalhamento capazes de manter um tamanho de granulo
tdo pequeno, a faixa de tamanho de grénulos de 1-3 mm foi indicada como sendo ideal
para a operacdo de RBS em larga escala operando sob alta carga organica. TOH et al.
(2003) também reportaram que a faixa 6tima de tamanho de granulos para operacao
estavel é entre 1,0 e 3,0 mm.

A distribuicdo de tamanho dos granulos mostra que o didmetro dos mesmos
durante o Experimento 1 variou de 0,2 - 5,0 mm (Figura 19A). No entanto, mais de 60%
da biomassa total era composta por granulos com tamanho entre 0,2 - 2,0 mm. No 20°
dia, o tamanho dos granulos foi mais uniforme, com um percentual de 30% para granulos
com diametro entre 0,2 - 1,0 mm; 37% entre 1,0 - 2,0 mm e 25% entre 2,0 a 3,0 mm.
Subsequentemente, nos dias 40, 50 e 60, mais de metade da biomassa granular apresentou
didametro variando entre 0,2 a 1,0 mm, sendo as propor¢des dos granulos situados nessa
faixa de tamanho em relacdo ao total de particulas de 52, 54 e 65% para os dias 40, 50 e
60, respectivamente.

Os dados revelam, em ambos os experimentos (1 e 2), ocorreu um certo inchago
dos granulos ap6s o periodo de estocagem, especialmente no Experimento 2 cujo periodo
de armazenamento foi de 180 dias. No entanto, em ambos experimentos, uma reducéo
uma reducdo gradativa no didmetro dos granulos foi observada. No Experimento 1, o
diametro médio variou de 1,9 a 1,1 mm. Posteriormente, durante o periodo de reativacao,
por meio das forgas de cisalhamento e da atividade dos microrganismos, 0s granulos
voltaram a apresentar uma estrutura mais compacta, reestabelecendo a estrutura fisica
original. Apds 40° dia, o reator entrou no estagio de estabilizagdo e os granulos
apresentaram uma distribuicdo granulométrica equilibrada.

Ao contrario do observado no Experimento 1, durante o qual o tamanho dos
granulos decaiu gradualmente desde o inicio do teste, no Experimento 2, apds o 8° dia de

operacdo do reator, os granulos apresentaram morfologia irregular e estrutura fofa e
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intumescida, levando a um aumento do tamanho médio das particulas. No inicio do
experimento, os granulos com didmetros entre 1 a 2 e 2 a 3 mm representaram,
respectivamente, 41 e 47 % do total de biomassa no reator (Figura 19B). Em
contrapartida, particulas cujo diametro variou entre 0,2 e 1 mm representaram apenas 3%
do total de lodo. Do 20° ao 40° dia de operacdo, 0s granulos tornaram-se maiores, com
percentuais acima de 60% para didmetros na faixa de 2 a 4 mm. Durante esse periodo, 0
didmetro médio aumentou de 2,6 para 2,8 mm. Concomitantemente a alteracdo na
estrutura dos granulos, observou-se que a matéria organica ndo estava sendo totalmente
removida durante a fase anaerdbia do reator, o que pode ter provocado uma diminuicao
na resisténcia dos granulos (conforme serd discutido posteriormente). Em seguida, 0s
grénulos comecaram a se desintegrar e uma fina camada gelatinosa foi formada na parede
do reator, a qual era removida constantemente por procedimento de lavagem. Fato
semelhante foi reportado por MOURA et al. (2018), particularmente quando a superficie
dos granulos foram cobertas por bactérias filamentosas.

A partir do dia 45 do Experimento 2, granulos mais compactos e menores
apareceram no reator. De fato, as particulas granulares na faixa de tamanho entre 0,2 a 1
mm e 1 e 2 mm passaram a ser dominantes. O diametro médio foi de 1,8 e 1,2 mm para
os dias 50 e 60, respectivamente. De qualquer forma, durante os experimentos 1 e 2, 0
tamanho dos granulos estiveram dentro da faixa entre 1,0 — 3,0 mm, a qual é bastante
reportada para estudos com biomassa granular aerébia (TOH et al., 2003; DE KREUK et
al., 2007; FRANCA et al., 2018).
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Figura 19: Distribuicdo de diametro (em percentual) e diametro medio (em mm) dos
granulos ao longo do Experimento 1 (com granulos armazenados por 40 dias) (A) e
Experimento 2 (com granulos armazenados por 180 dias) (B). O tempo 0 corresponde ao
periodo imediatamente apds 0 armazenamento.
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A Figura 20 apresenta os valores da densidade e do indice volumétrico de lodo
(IVL) ao longo dos experimentos 1 e 2. O IVL é um pardmetro importante diretamente
relacionado a capacidade de retencdo de biomassa e a separacao solido-liquido no reator
(GAO et al., 2011), sendo influenciado pela densidade da biomassa. Embora os granulos
ndo tenham exibido mudancas significativas em sua estrutura fisica ao longo do tempo de
armazenamento, os valores de IVL e a densidade dos mesmos foram caracteristicos de
um lodo de méa sedimentabilidade. No comeco do experimento, logo apés a inoculagédo
dos granulos no reator, observou-se que o IVLs (sedimentagdo em 5 minutos) apresentou
valor de 128 e 124 mL.gSST* para os granulos armazenados por 40 e 180 dias,
respectivamente. Esses valores foram proximos aos encontrados para o IVLso
(sedimentacdo em 30 minutos), embora o 1V Ls tenha sido ligeiramente superior.

No Experimento 1, apesar do diametro médio ter reduzido de 1,8 para 1,1 mm, as
propriedades fisicas do lodo melhoraram gradualmente ao longo do tempo. Com base nas
analises de densidade da biomassa, houve um acréscimo gradual de 1005 para 1018
gSST.L? (Figura 20A). Esse resultado refletiu no aumento da velocidade de
sedimentacdo, passando de 54 para 84 m.h*! (Figura 21A). Concomitantemente, foi
observada uma diminuigdo gradual do IVL. No 28° dia de operacdo, foi observada uma
reducéo em torno de 62% do IVLs, o qual passou a apresentar o valor de 49 mL.gSST™,
permanecendo praticamente constante até o 53° dia. A relacdo IVLzo/IVLs foi igual a 1.
Apos 7 dias (60° dia), 0 IVLs alcancou o menor valor (37 mL.gSST™), indicando uma
biomassa com excelente sedimentabilidade.

Em contrapartida, no Experimento 2, durante a fase inicial de reativacdo da
biomassa, apesar do diametro médio dos granulos ter apresentado um acréscimo de 0,6
mm, as propriedades de sedimentacdo da biomassa pioraram consideravelmente. Assim,
observou-se uma diminuicdo na densidade dos granulos de 1007 para 1001 g.L*. De
modo concomitante, foi verificada uma diminuicédo na velocidade de sedimentacéo de 36
para 13 m.h (Figura 21B), seguido por um aumento substancial do 1VLs de 118 para 166
mL.gSST (Figura 20B).

A diminuicdo da capacidade de sedimentacao dos granulos foi acompanhada por
uma instabilidade na biomassa, sendo possivel perceber a formagéo de granulos com
didmetros maiores e com uma morfologia irregular, fofa e intumescida. Esse fato
aconteceu provavelmente devido a alta carga organica aplicada ao sistema, tendo em vista
que a atividade dos microrganismos presentes na biomassa ndo estava totalmente

reestabelecida e os granulos apresentam uma estrutura fraca. Conforme relatado por TAY
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et al. (2004) e YUAN et al. (2012), a aplicacdo de alta carga organica pode provocar um
aumento abrupto no tamanho dos granulos e também induzir o crescimento de organismos
filamentosos. Esses fendmenos acarretam diminuicdo da densidade dos granulos, arraste
da biomassa do reator, e consequentemente, a instabilidade do sistema. De fato, a reducéo
da COV de 1,9 kgDQO.m=.d* para 1,4 kgDQO.m3.d"! levou & diminuicio em torno de
75% no valor de IVL entre os dias 14 e 33, permanecendo praticamente estavel na faixa
entre 28 e 56 mL.gSST. Com lodo granular armazenado durante 7 meses (210 dias) a
4°C e recultivo da mesma em baixa carga organica, WANG et al. (2008a) observaram
uma rapida reativacio, com IVL de 15 mL.gSST apds 1 més de operagéo do reator.

Em trabalho desenvolvido por YUAN et al. (2012), os autores encontraram
resultados para o IVL semelhantes ao presente estudo quando aplicaram elevada carga
organica. Apos sete dias de operacdo, os granulos reativados com uma COV de 1,6
kg.DQO.m3d? exibiram uma morfologia solta e fofa, dominada por bactérias
filamentosas (IVL de 124,37 mL.gSST™), enquanto que os granulos reativados com
baixas COV (0,4 e 0,8 kgDQO.m3d?) apresentaram caracteristicas fisicas e morfoldgicas
semelhantes, com aparéncia marrom-amarelada, e menor I\VVL, em torno de 50 mL.gSST"
L (YUAN et al., 2012).

Valores de densidades superiores aos Experimentos 1 e 2, foram reportadas por
GAO et al. (2012), os quais armazenaram granulos durante 240 dias em agua destilada.
Ap6s 1 més de reativagdo, os granulos apresentaram densidade em torno de 1030 g.L?,
porém, a velocidade de sedimentacdo foi em torno de 44 m.h, valor inferior aos
observados apds 1 més de reativacdo dos granulos nos experimentos 1 e 2, isto ¢, 70 e 55
m.ht, respectivamente. YUAN et al. (2012), trabalhando com granulos armazenados por
180 dias, obtiveram granulos com densidade em torno de 995 g.L™? quando cultivados
com uma COV de 1,6 kgDQO.m?>d, no entanto, quando a biomassa foi submetida a
uma COV de 0,8 — 0,9 kgDQO.m>3d, a densidade foi de 1011 g.L L.
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Figura 20: Densidade e indice volumétrico de lodo (IVL) dos granulos ao longo dos
Experimentos 1 (A) e 2 (B). O tempo 0 corresponde ao periodo imediatamente apds o
periodo de estocagem sob refrigeracao.
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Figura 21: Velocidade de sedimentacdo dos granulos ao longo dos Experimentos 1 (A) e
2 (B).

Umas das principais caracteristicas dos sistemas de tratamento com lodo granular
aerobio é a sua capacidade de reter grande quantidade de biomassa, 0 que se deve a
excelente propriedade de sedimentacdo dos granulos. As concentracBes de sélidos (em
termos de SST e SSV) e o volume de biomassa dentro do reator (medido diretamente a
partir da altura do leito de lodo granular sedimentado) estdo apresentados na Figura 22.

Para a reativacdo dos granulos, os reatores foram inoculados com volumes de 560
mL e 510 mL de biomassa, nos Experimentos 1 e 2, respectivamente, atingindo
concentragdes de SST em torno de 4 g.L* para ambos os experimentos. No Experimento
1 (Figura 22A), o volume de lodo variou de 530 a 670 mL ao longo do periodo de
operacdo do RBS, j& no experimento 2, esse volume variou de 340 a 730 mL, porém,
manteve-se acima de 400 mL praticamente durante todo o periodo experimental (Figura
22B).
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Na fase inicial do Experimento 1, a concentracdo de biomassa foi de RBS foi de
4 g.L ! e arelagdo SSV/SST média foi de aproximadamente 85%. Quando a atividade do
LGA foi totalmente reestabelecida e um bom desempenho do LGA em relagdo a remogao
de DQO, nitrogénio e fosforo foi alcangcado, a concentracéo de biomassa passou de 5,8 a
10,3 g.L do 21° ao 49° dia e manteve-se praticamente constante até o dia 60. Durante
esse periodo, o teor de inertes da biomassa aumentou de 15 para 21%.

No inicio da reativacdo no Experimento 2, a concentracao de solidos no reator foi
de 3,6 g.L %, similar aquela observada no comeco do Experimento 1. Ap6s 7 dias de
operagdo, o teor de SST no reator decresceu para valores del,5 g.L ™. Essa reduco na
concentracdo de solidos dentro reator pode ser explicada pelas mudancas nas
propriedades fisicas da biomassa, fator que favoreceu o descarte de solidos junto ao
efluente, em consequéncia da baixa sedimentabilidade do lodo.

A concentracdo de sélidos no efluente no Experimento 1 aumentou de 0,020 g.L"
120,072 g.L ao longo do tempo, apesar da redugdo nos valores de IVL. Esse fato pode
ser explicado por dois motivos: (1) a melhoria nas propriedades do lodo em termo de
sedimentabilidade favoreceu a maior retencdo de sélidos dentro do reator, resultando em
maiores choques entre as particulas, promovidos pela forca de cisalhamento durante o
periodo de aeragdo, isso produziu uma estrutura compacta e estavel da biomassa,
contudo, durante essa acdo ocorre um pequeno despreendimento de sélidos na estrutura
externa dos granulos, aumentando assim, o teor de sélidos no efluente tratado, conforme
observado na Figura 22C; ou (2) o alto teor de biomassa, proporcionou uma elevacao na
altura da camada de lodo sedimentado dentro do reator, favorecendo assim a saida de
solidos durante o descarte do efluente tratado, tendo em vista que a altura méxima da
cmada de granulos estava proxima a saida do efluente tratado. Porém, essa tendencia
crescente de solidos no efluente ao longo do tempo, nédo foi observada no experiemento
2 (Figura 22D), permanecendo praticamente constante duarante todo o periodo, variando
de 0,054 g.Lta 0,072 g.L %

O teor médio de inertes da biomassa especifica do Experimento 1 foi de apenas 3%
até o dia 21, conforme evidenciado pela razdo SSV/SST. Contudo, logo ap0s a reativacéo
da biomassa (a partir do 28° dia), os valores oscilaram entre 34% e 43%. Esse aumento
no teor de inertes, foi acompanhado pela alta atividade dos OAP e liberacdo de P
anaerobia. Esse fato também foi evidenciado no Experimento 2 (Figura 22 D). Até 0 47°
dia da operacdo do reator com os granulos armazenados por 180 dias, o teor médio de

inertes foi de 6,9%, aumentando apenas no final do experimento, nos dias 52 e 60, com
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valores de 35% e 40%, respectivamente. Essa fase final correspondeu também a maior
liberacdo e remocao de fosfato no Experimento 2, resultado que sera apresentado na se¢cao
3.3.

Foi observado que, apesar do volume de granulos ter se mantido constante ao
longo do periodo experimental, até mesmo para fins de controle da idade do lodo, as
concentragfes de sélidos dentro do reator foram consideravelmente menores nos
primeiros dias de reativagdo da biomassa. Esse resultado pode ser explicado pelo fato de
que o lodo granular aerdbio, logo apds o armazenamento, € menos compressivel devido
a pior sedimentabilidade. Dessa forma, nos primeiros dias de operacdo, o reator
apresentou menores concentracdes de sélidos totais, apesar do volume de biomassa ter
sido praticamente constante ao logo do tempo. Essa redugdo na capacidade de
sedimentacdo da biomassa pode estar relacionada a adsorcao de dgua no granulo durante
0 periodo de armazenamento, o que faz com que essas particulas figuem intumescidas e
maiores, embora sejam menos densas. Essa hipo6tese pode ser justificada seguindo a
premissa de que os granulos podem ser classificados como hidrogéis, conforme relatado
por SEVIOUR et al. (2009). Os hidrogeis sdo redes poliméricas tridimensionais,
hidrofilicas, que possuem a capacidade de inchar e reter uma fragéo significativa de agua
ou fluidos bioldgicos dentro de sua estrutura, embora ndo se dissolvam no meio liquido
(CALO e KHUTORYANSKIY, 2015). Os hidrogéis podem ser projetados com respostas
controlaveis para encolher ou expandir por meio de mudancas nas condi¢des ambientais
externas. Eles podem realizar uma transicdo de volume em resposta a estimulos fisicos e
quimicos, sendo que os principais estimulos fisicos incluem temperatura, campo elétrico
ou magnético, luz, pressdo e som, enquanto os estimulos quimicos incluem pH,
composicao do solvente, forca i6nica e espécies moleculares (AHMED, 2015).

Assim, é possivel considerar que o excesso de agua retido nos granulos durante o
periodo de armazenamento afetou as principais propriedades da biomassa, incluindo o
tamanho dos granulos, a porosidade, densidade e, portanto, a velocidade de sedimentacéo
e o IVL. Posteriormente, durante o periodo inicial de reativacdo da biomassa, as forcas
aplicadas (tais como a tensdo de cisalhamento) sobre os granulos na fase de aeracdo pode
ter favorecido o desprendimento da dgua que estava retida no seu interior. 1sso pode
explicar o fato de que, logo nos primeiros dias de reativacdo da biomassa, os granulos
passaram a apresentar boa sedimentabilidade, apesar da reducdo do didmetro das

particulas.
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Figura 22: Concentracdo de solidos suspensos totais (SST), solidos suspensos volateis
(SSV) no reator e volume de granulos ao longo do Experimento 1 (A) e Experimento 2
(B). SST, SSV e relacdo SSV/SST no efluente tratado no Experimento 1 (C) e
Experimento 2 (D).

A relacdo alimento microrganismo (A/M), também conhecida como carga
organica especifica, e 0 tempo de retencéo de sélidos (TRS), determinados ao longo dos
experimentos 1 e 2, estdo apresentados na Figura 8. A relacdo A/M ¢é uma variavel do
processo que pode ser facilmente ajustada em reatores biol6gicos e que depende tanto da
COV aplicada quanto da concentracdo de SSV. Uma relacdo A/M adequada pode ser
favoravel para o progresso da granulacdo aer6bia e para a reativacdo de granulos
estocados, pois exerce influéncia sobre o tamanho dos granulos, morfologia e
caracteristicas estruturais (LI et al., 2011). Nesse trabalho, para garantir as mesmas
condicBes na reativacdo dos granulos, a relacdo A/M foi cuidadosamente ajustada para
ser a mesma no Experimento 1 e 2 (em torno de 0,7 gDQO.gSSV1d?). O TRS é também
um dos parametros mais importantes de projeto e operacdo de sistemas de tratamento
biolégico de efluentes, podendo afetar as comunidades bacterianas na biomassa, e, por
conseguinte, o desempenho e as caracteristicas dos granulos (L1 et al., 2016).

Na Figura 23A, é possivel observar que a relagdo A/M se manteve praticamente

constante (em torno de 0,25 gDQO.gSSV*d?') ao longo do Experimento 1, o que
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possibilitou a obtencdo de uma biomassa estavel e um controle intencional do TRS, o
qual foi mantido em uma faixa estreita entre 12 e 15 dias. Percebe-se que ocorreu uma
discreta reducdo do tamanho médio dos granulos e aumento da fracdo entre 0,2 e 1 mm,
0 que favoreceu a manutencdo de uma biomassa compacta com excelentes propriedades
de sedimentacdo. No entanto, no experimento 2 (Figura 23B), devido a perda de lodo na
fase inicial e a consequente reducdo da concentracdo de SSV, a relacdo A/M nesse estagio
foi muito maior do que na fase inicial do Experimento 2, ocasionando instabilidade da
biomassa. Além disso, o0 TRS oscilou bastante (entre 5 e 14 dias), sendo que durante
praticamente metade da duracéo do Experimento 2 (30 dias), o TRS foi controlado apenas

pelo descarte de biomassa com o efluente tratado.
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Figura 23: Relacdo alimento/microrganismo (A/M) e o tempo de retencdo de solidos
(TRS) no Experimento 1 (A) e Experimento 2 (B).
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LI et al. (2011) estudaram a formacdo e granulacdo completa da biomassa em
diferentes propor¢des A/M. Os autores perceberam que uma baixa relacdo A/M favoreceu
a formacéo lenta de granulos, com tamanhos menores e mais compactos, ja com alta
relacdo A/M, os granulos alcancaram um diametro elevado de forma abrupta, fato que
favoreceu a formacédo de uma biomassa instavel. Tal observacéo se estende também para
granulos em processo de reativagdo, conforme observado nesse estudo, sendo que um
decréscimo de 0,4 kgDQO.m3.d"! na carga organica na primeira semana do Experimento
1 refletiu na reducdo de 43% da relacdo A/M. Concomitantemente, os granulos

apresentaram maior densidade e boa capacidade de sedimentacao.

3.3.2. Caracterizacdo de proteinas (PN) e polissacarideos (PS)

102



Reativacdo de granulos armazenados

A Figura 24 mostra as concentragdes dos principais componentes das SPE (PN e
PS) e a relacdo (PN/PS) ao longo dos experimentos 1 e 2. As SPE sdo produtos
metabdlicos que se acumulam na superficie de células bacterianas (LEE et al., 2010) e
apresentam influéncia significativa nas propriedades fisico-quimicas dos agregados
microbianos, incluindo estrutura, carga de superficie, floculagdo, propriedades de
sedimentagdo, propriedades de desidratacdo e capacidade de adsor¢do (SHENG et al.,
2010). Ha ainda relatos de que essas substancias podem servir como fonte de energia aos
microrganismos quando os mesmos sdo privados de substrato externo (WANG et al.,
2008b).

Os teores de PN e PS, expressos em funcdo da massa de SSV, aumentaram
gradativamente apds periodo de armazenamento, como pode ser observado na Figura 24.
Essa tendéncia de aumento da quantidade de PN e PS na biomassa granular observada ao
longo do monitoramento do reator pode ter sido consequéncia da tenséo de cisalhamento
a que os granulos foram submetidos durante a operagéo do reator, particularmente durante
a fase de aeracéo do RBS, estimulando as bactérias a secretarem mais material polimérico
extracelular, possivelmente para propiciar a coesdo entre 0s microrganismos para a
formacdo de novos granulos. No Experimento 1, o conteudo de PN e PS na biomassa
granular alcangou o valor maximo no dia 60, com teores de 416 mg.gSSV! e 106
mg.gSSV?, respectivamente (Figura 24A). Ja no Experimento 2, esses valores foram
superiores, apresentando concentragdes maximas de 610 mg.gSSV! para proteinas e 130
mg.gSSV™! para polissacarideos (Figura 24B).

Como o aumento de ambos foi razoavelmente linear, a relagdo PN/PS se manteve
praticamente constante ao longo da operacao, especialmente no Experimento 1, variando
de 3,9 a5,2. No Experimento 2, a varia¢do foi um pouco maior, oscilando entre 3,0 e 4,7.
No entanto, a relagdo PN/PS no comeco e no fim do experimento foram praticamente as
mesmas (Figura 24B), estando sempre acima de 3 em ambos experimentos. Os dados,
portanto, sugerem que os dois periodos de armazenamento (40 e 180 dias) ndo tiveram
impactos significativos nessa relacdo e que os granulos ndo sofreram alteracGes
significativas durante o periodo de estocagem, mantendo a integridade das células
autoimobilizadas.

Os valores para a relacdo PN/PS séo superiores aos encontrados em flocos de lodo
ativado, que sdo de aproximadamente 0,9 (LEE et al., 2010). DENG et al. (2016)
estudaram o papel e a influéncia das SPE na formacgdo de lodo granular aerdbio e

obtiveram valores de proteinas e polissacarideos semelhantes ao presente estudo. J4 em
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pesquisa realizada por MCSWAIN et al. (2005), os autores reportaram alto teor de
proteina em relacdo aos polissacarideos, com valores para a relacdo PN/PS variando de
6,6 a 10,9 em granulos aerobios alimentados com peptona e glicose. De modo semelhante,
ADAYV et al. (2009) obtiveram 450 mg.gSSV* como teor maximo de proteina e uma

relacdo PN/PS variando entre 3 e 4 com granulos armazenados a 4°C por 60 dias.
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Figura 24: Perfil de PN e PS e relagdo PN/PS ao longo do Experimento 1 (A) e
Experimento 2 (B).

3.3.3. Avaliacéo do desempenho do LGA na remoc¢ao de matéria organica e nutrientes

Uma das grandes caracteristicas do LGA € a sua capacidade de remover matéria
organica carbonéacea e nutrientes de forma conjunta, em uma Unica unidade reacional, ndo
necessitando de varios tanques como ocorre em processos biolégicos convencionais de
remocdo de nutrientes com biomassa suspensa, 0s quais dependem de correntes de
recirculacdo interna para permitir a remocdo combinada de nitrogénio e fésforo, como
nos processo Bardenpho (ASHRAFI et al., 2019). O desempenho do reator em fungéo da
remoc¢do de DQO, aménio, fosforo pode ser visto pela série temporal desses parametros,

ilustrada na Figura 25.
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Figura 25:Concentra¢cdes de matéria organica (DQO) (a), amonio (b) e fosforo (c) no
afluente (m), ao final da alimentacdo anaerobia (A), no efluente (®) e eficiéncia de
remogéo (*).

3.3.3.1. Remogéo de DQO

A remoc¢do de matéria organica obtida durante a reativacdo dos grénulos nos
experimentos 1 e 2 esta apresentada na Figura 25 (A e B). Em funcdo do emprego de
esgoto sintético, a DQO no afluente no Experimento 1 foi mantida 310 entre 435 mg.L™,
sendo o valor médio de 353 mg.L? (Figura 25A). Pequenas variacdes nas concentracdes
afluente sdo factiveis de ocorrer em funcéo da preparacdo do meio de alimentacdo e até

mesmo sua possivel degradacao no recipiente de armazenamento, tendo em vista que o
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efluente era preparado a cada dia 10 dias. De modo geral, a DQO afluente foi praticamente
removida integralmente na fase anaerobia do ciclo do RBS, especialmente apds o 15° de
operagdo. Somente nos primeiros dias de operacdo do reator, durante os quais a carga
organica aplicada foi um pouco maior, DQO remanescente da fase anaerdbia adentrava o
estagio aerado. Houve uma tendéncia de aumento na remocdo de DQO ao longo da
operacéo do reator em fungéo da reativagdo da biomassa, embora a mesma sempre esteve
acima de 86%. O percentual médio de remoc¢do de DQO na fase anaerdbia e o global
(considerado a fase anaerobia e aerada do ciclo) foi de 90% e 80%, respectivamente.
Trabalhando com carga organica de 1,5 kgDQO.m=2d* e com granulos armazenados a -
20 °C também por 40 dias, tal como no Experimento 1, LV et al. (2013) encontraram
resultados semelhantes ao presente estudo, com eficiéncia de remocédo de DQO de 87%
apos 5 dias de operacéo do reator.

No Experimento 2 (Figura 25B), a DQO afluente variou entre 301 e 460 mg.L™,
apresentando o valor médio de 376 mg.L™ . Na segunda semana de operacéo do reator, a
remocao de DQO em anaerobiose foi de apenas 53%, embora a eficiéncia global ao final
do ciclo tenha sido em torno de 90%. A menor remoc¢éo de DQO na fase anaerobia obtida
no inicio do Experimento 2 esta ligada a perda de lodo ocorrida durante esse periodo e
consequente aumento da relagdo A/M (Figura 23), no qual a biomassa granular se mostrou
instavel, com granulos apresentando didmetros maiores e baixa capacidade de
sedimentacdo. Embora as propriedades fisicas do lodo tenham melhorado
significativamente ao longo do tempo, a eficiéncia durante a fase anaerdbia permaneceu
abaixo de 80% até o 15 dia, de modo que uma fra¢do consideravel de matéria organica
estava presente na fase de aeracdo. De qualquer modo, a contribuicdo da fase anaerdbia
para a remocao de DQO foi aumentando gradualmente ao longo do tempo, a exemplo do
observado no Experimento 1. No 20° dia, com os granulos ja restaurados e atividade dos
microrganismos reestabelecida, a eficiéncia de remocdo na fase anaerdbia foi de 84%,
aumentando para 90% no 50° dia. A eficiéncia global de remocéo de matéria organica
variou de 85 a 95% ao longo de todo o experimento, com percentuais maiores proximos
ao fim do Experimento 2. No trabalho realizado por GAO et al. (2012), os autores
obtiveram eficiéncias de remocdo de DQO em torno de 90% apds 5 dias utilizando
gréanulos armazenados por um periodo de 8 meses. Esse percentual de remocdo €
considerando o ciclo completo do RBS.

Conforme relatado por YUAN et al. (2017), existem muitos fenbmenos de

instabilidade e desintegragdo em granulos aerébios. Sob condi¢Bes de carga orgénica
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elevada, os granulos aerdbios compactos transformam-se em granulos filamentosos de
grande tamanho e finalmente se desintegram. YUAN et al. (2012) mostraram que a
variacdo da carga organica afeta, além da formacdo e a estabilidade dos granulos aerdbios,
0 processo de restauracdo da biomassa apds 0 armazenamento a longo prazo. Os referidos
autores sugerem assim uma carga organica em torno de 0,8 kgDQO.m.dia%, a qual esta
bem abaixo da carga aplicada no presente estudo, que foi de aproximadamente 1,8 kg
DQO m3.d?,

Outro fator que pode levar a instabilidade dos granulos é quando os substratos ndo
sdo convertidos anaerobicamente em polimeros intracelulares, e o consumo da DQO
ocorre em meio aerobio, favorecendo o desenvolvimento de organismos de crescimento
rpido que levam a instabilidade dos grénulos (DE KREUK e VAN LOOSDRECHT,
2004; PRONK et al., 2015). De fato, no Experimento 2, durante o periodo em que ndo
houve consumo integral da DQO na fase anaerdbia, os granulos apresentaram um aspecto
intumescido, conforme reportado anteriormente. Em contrapartida, isso ndo foi observado
no Experimento 1, durante o qual a DQO afluente removida na fase aerada foi
praticamente nula. A Figura 26 apresenta o aspecto dos granulos no interior do reator
durante os experimentos 1 e 2 para fins de comparacdo. No Experimento 1 (Figura 26A),
é possivel observar uma biomassa com granulos compactos e boa sedimentacéo, contudo,
no Experimento 2, conforme pode-se observar na Figura 26B, os granulos presentes na
camada superior do leito de lodo sedimentado apresentavam aspecto de um lodo
floculento com sedimentabilidade ruim. Durante esse periodo, observou-se também a
formacgéo de uma fina camada gelatinosa na parede do reator, a exemplo do observado
em trabalhos anteriores (MOURA et al., 2018), quando os granulos foram cobertos por
bactérias filamentosas. Em virtude disso, o reator foi lavado periodicamente para retirada

do material depositado em sua parede interna.
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Figura 26: Granulos no interior do reator durante os primeiros 15 dias de operagdo do
Experimento 1 e 2, com destaque para a biomassa localizada no topo do leito de lodo
sedimentado em cada condigdo. A: Experimento 1 (armazenamento por 40 dias); B:
Experimento 2 (armazenamento por 180 dias).

3.3.3.2. Remocg&o de amdnio

As concentragdes de amonio nos Experimentos 1 e 2 estdo apresentadas na Figura
25 (C e D). Conforme pode ser observado na Figura 10C, a concentracdo de amonio
afluente no Experimento 1 foi mantida entre 40 mgNH4*-N.L™ e 56 mgNH4*-N.L™, sendo
o valor médio de 51 mgNH.*-N.L . Além disso, a concentragdo desse substrato apos a
fase anaerdbia é menor que a do afluente em virtude da diluicdo desse Gltimo com o
liguido remanescente do ciclo anterior. Os resultados mostram que a concentracdao de
amonio no efluente nos primeiros dias de operagéo foi maior que 36 mgNHs" - N.L e a
eficiéncia de remogdo foi aumentando gradualmente durante o periodo de partida do
reator, sendo necessarios 23 dias para oxidacdo completa do aménio. Do 15° ao 23° dia,
a concentracdo no efluente foi reduzida de 18 mgNH4*- N.L? para valores menores que
1 mgNH4*- N.LL. A partir do 25° de operacdo, a eficiéncia de remocéo de amonio foi
mantida acima de 97%.

No entanto, no Experimento 2 (Figura 25D), o processo de nitrificacdo nédo
ocorreu de forma satisfatoria nos primeiros dias de reativacdo dos granulos. A
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concentragdo afluente oscilou entre 34 mgNH4*-N.L™ e 6 mgNH4*-N.L%, com valor
médio de 49 NH.*-N.Ll. Durante o inicio do experimento (primeiros 7 dias), a
concentracao de amonio no efluente aumentou gradualmente, de 23 para 35 mgNH4™-N L
! e o percentual de remogdo de amdnio chegou alcangou apenas 40%. No entanto, esse
percentual aumentou gradualmente até que fosse atingido 80% no dia 20. Do 20° ao 43°
dia de operacdo, o desempenho do reator em relagdo a remoc¢do de amdnio diminuiu, o
que pode estar relacionado ao acréscimo do diametro dos granulos, e consequentemente
aumento da camada andxica/anaerdbia dos mesmos. A presenca de particulas com maior
diametro é favoravel ao processo de desnitrificacdo, embora possa levar a diminuicéo da
taxa méaxima de nitrificacdo especifica (BASSIN et al., 2019), o que esta possivelmente
relacionado a reducgdo da zona aeroébia dos granulos (CYDZIK-KWIATKOWSKA et al.,
2014) e, por conseguinte, com a sua fracdo volumeétrica disponivel para a realizacédo do
processo de nitrificacdo (BASSIN et al., 2012). O processo de remoc¢do de aménio se
estabilizou somente a partir do dia 45, quando as concentragdes de amoénio efluente foram
menores do que 1 mgNH.4*- N.L. Esse periodo coincidiu com a reducéo do diametro da

biomassa granular.

3.3.3.3. Remocao de fosfato

O fosfato foi alimentado ao reator em uma concentracdo média de 15 mgP.L™.
Apbs o periodo de armazenamento dos granulos e sua inoculacdo no reator, a atividade
dos organismos acumuladores de fosfato (OAP) foi muito baixa. Nos primeiros dias do
Experimento 1, a liberacdo de fosfato ndo ultrapassou 4 mgP.L? (Figura 25E).
Posteriormente, ap6s 0 15° dia de operacdo do RBS, a atividade dos OAP foi rapidamente
recuperada e a liberagdo de fosfato aumentou de 10 para 19,2 mgP.L, no entanto, a
concentragéo desse nutriente no efluente permaneceu elevada, em torno de 13,8 mgP.L ™.
Do 23° dia de operagdo em diante, a liberagdo de fosfato oscilou entre 31 mgP.L™ e 47
mgP.L?. Adicionalmente, a eficiéncia média de remocao de fosfato durante esse periodo
foi de 77%. A Figura 27 apresenta a liberacdo especifica de fosfato por grama de SSV
para compreender melhor a atividade dos OAP. Conforme apresentado na Figura 27A, a
liberacdo especifica média de fosfato durante os primeiros dias de operacdo do
Experimento 1 (até o 8° dia) foi de 1,5 mgP.gSSV. Do 14° ao 60° dia a liberagdo
especifica variou de 3,5 mgP.gSSV*! a 7,7 mgP.gSSV™?, apresentando uma liberagdo

especifica média de fosfato de 6 mgP.gSSV.
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No Experimento 2 (Figura 25F), observou-se um comportamento bastante
irregular e insatisfatério quanto as transformacdes caracteristicas do processo EBPR em
sistemas de LGA, isto é, a liberacdo e absorcdo de fosfato sob condi¢Bes anaerdbias e
aerobias, respectivamente. Embora o TRS tenha sido mantido por volta de 12 dias (valor
médio), a remocdo media de fosfato, foi de apenas 16%, aproximadamente. Esse
desempenho é bastante inferior do que os reportados em estudos anteriores investigando
0 processo de LGA (DE KREUK et al., 2005; BASSIN et al., 2012; PRONK et al., 2014;
BASSIN et al., 2019). Concomitantemente a reduzida eficiéncia de remocéo de fosfato,
a liberacéo especifica (por grama de SSV) foi praticamente nula até o dia 35, e, somente
apos esse periodo, houve um aumento até o fim do experimento, quando atingiu 4,4
mgP.gSSV1. HONGWEI, et al. (2009), observou que apds o armazenamento a atividade
dos OAP nos granulos era muito baixa. Durante a fase inicial, a liberacdo de fosfato por
gSSV (em torno de 2 mgP.gSSV™?) e a concentragéo de fosforo aumentou lentamente.

De um modo geral, os resultados indicaram que os granulos armazenados por 40
dias alcangaram bom desempenho de remogdo de DQO, NH4*- N e POs*- P, a partir do
23° dia de operacdo. Em contrapartida, os granulos do Experimento 2 se mostraram
instaveis apds a sua reativacdo no RBS, apresentando baixo desempenho na remocao de
nutrientes ao longo do periodo de monitoramento. Remoc¢do total de amonio s6 foi
alcancada a partir do dia 45, periodo em que a idade do lodo foi superior a 13 dias e a
menor relagdo A/M foi observada (0,425 gDQO.gSSV1d?

Como observado na Figura 27B, ndo ocorreu liberacdo fosfato até o 26° dia de
operacdo no Experimento 2. Do 33° ao 38° dia, a liberacdo especifica foi menor que 1
mgP.gSSV, no entanto, do 47° dia até o final do experimento (dia 60), a liberagio
especifica média foi de 3,5 mgP.gSSV™. O desempenho na remogdo de fosfato foi
insatisfatdrio, haja vista que a eficiéncia maxima encontrada foi de 57%, ap6s 2 meses de
monitoramento. Conforme relatado por HENRIET et al. (2016), a remogdo de P é
altamente impactada em TRS longo. No entanto, nesse trabalho, procurou-se manter o
TRS em valores relativamente baixos, em torno de 12 dias, no intuito de favorecer a
remocdo de fosfato. O TRS foi ainda menor do que o desejado em funcdo da perda de
lodo que ocorria ocasionalmente, conforme discutido anteriormente. Mesmo em
condigdes de baixa idade do lodo, ndo se observou um bom desempenho de remocéo
bioldgica de fosfato, 0 que pode estar relacionado ao fato da biomassa ter sido armazenada
por 180 dias, acarretando em prejuizo a atividade dos OAP. A liberacdo e remogéo de

fosfato foram observadas somente no final do experimento 2, periodo em que a
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concentragio de SST alcangou o valor maximo, isto é, 6,5 g.L. Ndo ha relatos na
literatura em relacdo ao impacto adverso de longos periodos de armazenamento na
biomassa granular, e esse estudo portanto sugere que, dependendo do periodo de
estocagem do lodo, a atividade dos OAP pode ou ndo ser comprometida, como observado

nos experimentos 2 e 1, respectivamente.
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Figura 27: Liberacdo especifica de fosfato por grama de SSV ao longo do Experimento 1
(A) e Experimento 2 (B).

3.3.3.4. Testes de ciclo para obtencéo dos perfis cinéticos

Para acompanhar o desempenho de remocdo de matéria organica, nitrogénio e
fésforo ao longo do ciclo operacional do RBS, testes de ciclo foram realizados no final
dos dois experimentos de reativacdo da biomassa, quando as conversdes dos componentes
estavam invariaveis (Figura 28). A DQO afluente foi praticamente consumida na fase
anaerobia, e a DQO remanescente desse periodo pode ser considerada nao biodegradavel,
pois permaneceu constante ao longo de todo o periodo de aera¢do em valores em torno
de 11 e 38 mg.L* de DQO para 0s experimentos 1 e 2, respectivamente.

Na fase aerada, ocorre 0 processo de nitrificacdo e desnitrificacdo simultanea
(NDS), sendo que os polimeros armazenados por OAP e OAG (PHA) sdo usados como
doador de elétrons para a desnitrificagdo. Em relagdo a remocdo de amonio pela
nitrificacdo, observou-se completa oxidagdo desse composto apos 60 e 100 min a partir
do inicio da aeracdo. A taxa especifica maxima de remocdo de nitrogénio amoniacal
(QNHs) foi de 53 e 4,4 mgNHs*-N.gSSV1h?l para os experimentos 1 e 2,
respectivamente. Em trabalho desenvolvido por BASSIN et al. (2012), também operando

um RBS com lodo granular, os autores obtiveram valores de taxa especifica de
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nitrificacdo de 0,9 a 1,5 mgNH4*-N.gSSV1.h%, valores inferiores ao encontrados neste
trabalho. Porém, MOURA et al. (2018) estudando a recuperacao de lodo granular com
adicao de ferro ap0s processo de desintegracdo da biomassa, encontraram valores de taxa
especifica de remocdo de amonio de 6,6 mg mgNH4*-N.gSSV1.h?.

Em relacdo as espécies oxidadas de nitrogénio, nitrito representou pequena
parcela do NOx, sendo a maxima concentracio detectada de 4 mgNO2-N.L? e 4,5
mgNO2-N.L™ para os experimentos 1 e 2 Figura 28 (A e B). O nitrato foi observado em
maior quantidade, sendo seu acimulo gradual ao longo do ciclo. A concentracdo desse
composto o efluente final foi de 11 e 22 mgNO3-N.L™?, respectivamente. Desta forma,
considerando a concentracdo de nitrogénio total no afluente (sob a forma de amonio) e
efluente (sob a forma de amonio, nitrito e nitrato), observou-se que a remocéo total de
compostos nitrogenados foi de 77% e 71%, respectivamente.

A desnitrificacdo incompleta provavelmente ocorreu devido ao pequeno diametro
dos granulos e OD muito elevado. Segundo de DE KREUK et al. (2007), granulos com
pequenos didmetros faz com que o oxigénio dissolvido difunda profundamente nos
particulas, levando a um volume aerdbio suficiente para uma rapida oxidacao do aménio,
no entanto, a desnitrificacdo sera inibida (DE KREUK et al., 2007). WANG et al. (2014)
sugeriu que é impossivel obter nitrificacdo parcial sob condigdes de OD maiores 3 mg.L

! tratado lixiviado de aterro sanitario com reator RBS.
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Figura 28: Testes de ciclo referentes a operacdo do reator com granulos do Experimento
1 (A)e 2 (B). DQO (), amonio (+), fosfato (A ), nitrito (x) e nitrato (o).

Nas duas condicOes de reativacdo, dos Experimentos 1 e 2, observou-se que a
liberagido de fosfato foi alta, 45,8 e 53 mgP.L™?, respectivamente. No entanto, as
quantidades de fosfato absorvida no estagio seguinte (fase de aeracdo) nos dois processos
foram diferentes. No Experimento 1, a eficiéncia atingiu 100% e uma com a taxa de
absorcdo de fosfato de 3 mgP.gSSV-1.h', no armazenamento 2, a remocéo foi em torno
de 70% e com uma velocidade de remogdo de 5,14 mgP.gSSV-1.h%, caracterizando um

processo EBPR instavel.

3.4. Influéncia da temperatura na nitrificacdo e remocao de fosfato no reator de LGA

A cinética da nitrificacdo pode ser influenciada por diversos fatores ambientais e
operacionais, tendo em vista que as bactérias nitrificantes sdo bastante sensiveis. A
temperatura € um dos fatores que possui grande influéncia no metabolismo bacteriano
(GONZALEZ-MARTINEZ et al., 2017a), interferindo na taxa de crescimento e,
consequentemente, na taxa de oxidagcdo do amonio. Conforme reportado por KIM et al.
(2006), a atividade nitrificante aumenta com a temperatura, e reduz substancialmente
qguando a temperatura esta abaixo de 10°C. Segundo FLECK et al. (2015), para cada
acréscimo de aproximadamente 7°C, a taxa de crescimento dos organismos nitrificantes
dobra e, para cada decréscimo de 7°C, a taxa de crescimento é reduzida a metade.

Os testes de nitrificagdo (Figura 29A) e remocao de fosfato (Figura 29B) foram

realizados nas temperaturas de 10, 15, 20, 25, 30 e 35°C, ao longo do ciclo de 3 horas, ao
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final do Experimento 1. Ndo foram realizados testes com a biomassa proveniente do
Experimento 2. A ordem das temperaturas foi descrita na se¢do 3.2.7. A primeira amostra
foi coletada na entrada (afluente) do RBS e a segunda no inicio da fase de aeracéo, apos
completa homogeneizacdo do conteddo do reator (2 min apos a introducgéo de ar). Outras

seis amostras foram coletadas a cada 10 min e as Ultimas trés a cada 20 min.
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Figura 29: Perfis de concentracdo de amonio (A) e fosfato (B) obtidos nos testes de ciclo
em diferentes temperaturas realizados com a biomassa granular no final do Experimento
1.
Na temperatura de 10°C, a eficiéncia de remocéao de amonio foi afetada, atingindo

valores abaixo de 60% (Figura 29A). Além disso, a atividade especifica nitrificante
atingiu o menor valor entre todas as temperaturas testadas (Tabela 9). Na temperatura a
15°C, a eficiéncia remoc¢do de amonio atingiu 93%, entretanto, a remocgdo ocorreu de
forma mais lenta em relacdo as temperaturas maiores, obtendo-se a concentragdo minima

de 3,6 mgNH4*-N.L apenas no final do ciclo. Ja nas temperaturas de 20 e 25°C, a
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remocdo de amonio atingiu 96 e 98%, respectivamente. Na temperatura de 30°C, o
amonio foi removido de forma integral ap6s 60 min de aeracdo, enquanto que para a
temperatura de 35°C, foram necessarios apenas 40 min de aeracdo para sua remocao
completa. SONG et al. (2009), operando um reator com tempo de aeracdo de 320 — 342
min e temperatura 25, 30 e 35° C, observaram taxa de remocao de NH4"-N atingiu 68,9%,
82,3% e 87,5%, respectivamente.

A taxa especifica de remocdo de nitrogénio amoniacal (QNH4) aumentou
gradualmente até a temperatura de 30°C, reduzindo com posterior aumento para 35°C.
As taxas maximas de remocdo de nitrogénio amoniacal (QNH4) foram de 1,4; 2,4; 2,7,
4,3; 9,1 e 8,2 mg.NH4*- NgSSV1.h! para as temperaturas de 10, 15, 20, 25, 30 e 35°C,
respectivamente (Tabela 9). Desta forma, observa-se que na temperatura de 30°C, as
bactérias nitrificantes tiveram maior atividade, sendo obtida uma taxa especifica de

remocao de amonio de 6 vezes superior em relacdo a temperatura de 10°C.

Tabela 9: Resultados obtidos nos testes de ciclo conduzidos em diferentes temperaturas
no RBS com lodo granular aerébio.

Temperatura ~ Remocéo de Remocéo de gNH4 gPO4
(°C) NH4*-N (%) PO4*-P (%) MgNH,*-N.gSSV-1.h?) (mgP.gSSVL.h1)
10 62 0 1,4 2,3
15 93 81 2,4 4,0
20 96 99 2,7 5,6
25 98 100 4,3 58
30 100 100 9,1 8,7
35 100 100 8,2 7,2

A remocdo de fosfato na temperatura de 10°C também sofreu maior impacto, a
exemplo do processo de nitrificacdo, sendo observado o acimulo de altas concentragdes
de fosfato no efluente (21,6 mgP.L ™) (Figura 29B). Apesar disso, na fase anaerobia, 41
mgP.L* foram liberados pelos OAP, embora essa quantidade n&o tenha sido removida
durante a fase de aeracéo, sugerindo que a atividade de biodesfosfatacéo é reduzida nessa
condigdo. Com 15°C, a atividade especifica dos OAP foi um pouco superior (Tabela 9),
com concentragéo de fosfato de 3 mgP.L ™ no efluente e eficiéncia de remocao de fosfato
de 80%.

A liberacdo e remocéo de fosfato nas temperaturas de 20 e 25°C foram similares
e aumentaram em relacdo as temperaturas menores testadas, obtendo-se liberagdo de

fosfato de 24 mgP.L* e 21 mgP.L? e remocéo de completa de fosfato. O mesmo ocorreu
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para as temperaturas de 30 e 35°C. No entanto, para essas ultimas, foi observada maiores
taxas de remocao especifica de fosfato (qQPO4), cujos valores foram de 2,3; 4,0; 5,6; 5,8;
8,7 e 7,2 mgP.gSSV1h?' para as temperaturas de 10, 15, 20, 25, 30 e 35°C,
respectivamente.

Em geral, os estudos da literatura indicam gue o0 aumento da temperatura impacta
de forma negativa no processo EBPR. Elevadas temperaturas favorecem o crescimento
de OAG em detrimento ao de OAP, levando a prejuizos ao processo EBPR (LOPEZ-
VAZQUEZ et al., 2009). BASSIN et al. (2012), avaliando a remogédo simultanea de
nitrogénio e fosforo em reatores de lodo granular operados em diferentes temperaturas,
sugeriram que o crescimento e a atividade dos OAP foram severamente afetados pelo
aumento da temperatura de 20 a 30°C. Observou-se que, na maior temperatura, houve
baixa liberacdo e remocdo de fosfato, com eficiéncia em torno de 50% em comparacao
ao reator operado a 20°C. Em geral, as eficiéncias de remocdo de fosfato neste estudo
para temperaturas variando de 20 a 35°C estéo acima dos valores encontrados por SONG
et al. (2009) e AB HALIM et al. (2016). Em estudo realizado por SONG et al. (2009), a
remocao de fosfato aumentou gradativamente e atingiu 68, 68 e 72,5% para 30, 40 e 50°C
ao final do experimento. AB HALIM et al. (2016) encontrou valores médios de remocéo
de fosforo de 72% a 25°C e de 75% a 30 e 35°C.

Supde-se que o melhor desempenho de remocao de fosfato e a maior atividade de
biodesfosfatacdo obtidos nesse estudo, mesmo sob temperaturas maiores, esta
relacionado ao fato de que o LGA foi mantido nessas condi¢es durante curtos periodos
de tempo (24 h em cada temperatura). Caso o sistema tivesse sido mantido por longos
periodos de tempo em condicgdes de elevada temperatura, o desempenho do processo de
remocao bioldgica de fésforo poderia ter sido prejudicado. De qualquer modo, os dados
obtidos apontam que o LGA é€ resiliente a mudancas bruscas na temperatura durante curto
intervalos de tempo, mantendo seu desempenho estdvel mesmo em temperaturas

consideradas ndo ideais para o processo EBPR.

3.5. Conclusdes

Com a realizacdo desse estudo, foi possivel entender o efeito do periodo de
armazenamento de lodo granular aerébio (LGA), nas suas propriedades fisicas, atividade
biologica e tempo necessario para reativagdo da biomassa. Foram realizados

experimentos com biomassa armazenada por 40 (Experimento 1) e 180 dias (Experimento
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2). No Experimento 1, em menos de 20 dias de operacdo do reator, as particulas
apresentavam propriedades compativeis com LGA estavel, com elevada velocidade de
sedimentacdo, baixo IVL e alta eficiéncia de remoc¢éo de nutrientes e matéria organica.
Além disso, os granulos demostraram bom desempenho na remocéo simultanea de DQO
(>94%), amdnio (>94%) e fosfato (>62%) apos o0 23° dia de operacdo do reator.

Em contrapartida no Experimento 2, a biomassa apresentou aspecto intumescido
logo na primeira semana de operacdo, levando ao aumento do IVL, diminui¢do da
velocidade de sedimentacédo e da densidade, e, por conseguinte, arraste de biomassa foi
observado no efluente. Nessas condi¢des, 0 desempenho do reator foi prejudicado, a DQO
afluente foi totalmente removida na fase anaerdbia, e os processos de nitrificacdo e
remocao biologica de fosforo apresentaram baixa eficiéncia. A remocgdo de amonio e
fosforo sé melhorou no final do experimento.

Testes realizados em diferentes temperaturas mostraram gue a remocao de amonio
e fosfato por LGA foi favorecida em temperaturas mais elevadas (30 e 35°C), para as
quais observou-se maiores atividades de nitrificacdo e de biodesfosfatacao.

De um modo geral, os resultados deste estudo apontam que, dependendo do tempo
de armazenamento, as condi¢fes operacionais impostas ao reator nos primeiros dias de
reativacdo da biomassa, em especial a relagdo A/M, deve ser cuidadosamente estabelecida
para permitir completa remoc¢do da matéria organica afluente no periodo de alimentagéo
anaerdbia, permitindo a selecdo de organismos de crescimento lento e a consequente
manutencdo de granulos estaveis e densos. Tal condicdo deve ser levada em consideracao
quando granulos armazenados séo usados para reduzir o tempo de partida de reatores de
LGA.
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CAPITULO IV

Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitario e esgoto
sintetico em reator de lodo granular aerébio: avaliacao
do desempenho na remocédo de matéria organica e
nutrientes e do impacto nas propriedades fisicas da
biomassa
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4. Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitario e esgoto sintético em reator de lodo
granular aerobio: avaliacdo do desempenho na remocdo de matéria orgéanica e
nutrientes e do impacto nas propriedades fisicas da biomassa

4.1. Introducéo

O desenvolvimento econdmico, atrelado ao crescimento populacional e a melhoria
dos padr@es de vida da sociedade, acarreta 0 aumento da quantidade e da complexidade
dos residuos sélidos urbanos (RSU), cuja a geracdo cresce a uma taxa anual elevada.
Segundo o Programa das NacGes Unidas para o Meio Ambiente (PNUMA), a produgéo
de residuos sélidos no mundo pode aumentar de 1,3 para 2,2 bilhdes de toneladas até o
ano de 2025, o que corresponde a um crescimento em torno de 60%. Esse aumento na
geracdo dos residuos solidos pode acelerar os impactos ambientais negativos sobre o meio
ambiente e a salde publica, caso ndo ocorra seu gerenciamento de forma adequada.

O descarte dos RSU em aterros sanitarios é considerado como o método mais
difundido, principalmente nos paises em desenvolvimento, devido as vantagens
econémicas e também pela facilidade na restauracdo da paisagem local (AZIZ et al.,
2010). Por outro lado, se constituem em fontes de emissédo de gases de efeito estufa
(GEE), de proliferacéo de vetores e de geragdo de lixiviado, que é um efluente altamente
poluidor. A poluicéo das aguas subterraneas por vazamento de lixiviados é um dos riscos
ambientais mais comuns associados aos aterros sanitarios (SHU et al., 2018). O lixiviado
apresenta caracteristicas complexas e varidveis no que diz respeito a quantidade e
qualidade, podendo diferir dependendo do nivel de compactacdo e composicdo dos
residuos, localizacdo, idade e cobertura do aterro, intrusdo de &guas subterraneas,
recirculacdo do proéprio lixiviado (RANJAN et al., 2016), regime de precipitacdo, e
geologia da area (GOTVAJN et al., 2009). A producdo de lixiviado acompanha a
operacdo de um aterro sanitario por muitas décadas, mesmo apds o seu encerramento, e
sua coleta e tratamento séo classificados como um dos maiores problemas associados a
operacao desses aterros (KHERADMAND et al., 2010).

OMAN E JUNESTEDT (2008) identificaram mais de 100 compostos presentes
nos lixiviados de 12 aterros sanitarios, entre eles: compostos alifaticos halogenados,
benzenos, fendis, compostos aromaticos policiclicos, ésteres ftalicos, benzenos clorados,
fenois clorados, bifenilos policlorados (PCB), dioxinas cloradas e furanos clorados,

pesticidas, estanho organico, metil mercurio e metais pesados. Alguns desses compostos
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estdo presentes em concentragdes muito baixas, mesmo assim, ndo eliminam as ameacas
ambientais, ja que muitos deles podem ser considerados perigosos mesmo em pequenas
quantidades (OMAN e JUNESTEDT, 2008). Além desses contaminantes, o lixiviado
apresenta ainda altas concentragdes de nitrogénio amoniacal (PEREZ et al., 2012), e
elevada quantidade de matéria orgéanica, biodegradavel e também recalcitrante
(CAPODICI et al., 2014).

Para reduzir os impactos negativos dos lixiviados no meio ambiente, & necessario
que 0os mesmos sejam tratados adequadamente antes de serem descarregados nos corpos
d’agua. Muitas estratégias sdo utilizadas na tentativa de tratar os lixiviados de aterros
sanitarios, que incluem o tratamento no proprio local gerador desse efluente, recirculacdo
para a célula do aterro, transporte para estacdo de tratamento de aguas residuarias e co-
tratamento com efluentes domesticos. O tratamento de lixiviados de aterros sanitarios
geralmente é realizado por sistemas multiestagios, usando processos fisico-quimicos e
bioldgicos (aerdbios e anaerobios) (SPAGNI et al., 2008).

O tratamento por meio de processos fisico-quimicos apresenta elevado custo,
relacionado ao consumo de energia e de produtos quimicos utilizados nos sistemas de
tratamento de efluentes (RENOU et al., 2008), fazendo com que o0s sistemas bioldgicos
sejam mais utilizados. Muitos processos biologicos foram empregados para o tratamento
de lixiviados, tais como lodos ativados convencional (KHERADMAND et al., 2010;
CAMPOS et al., 2014), reator em batelada sequencial (RBS) (NECZAJ et al., 2007;
MOJIRI et al., 2014; CAPODICI et al., 2014; SPAGNI et al., 2008; RANJAN et al.,
2016), sistema com biofilme anaerdbio-aerobio em leito movel (CHEN et al., 2008) e
reator anaerébio de manta de lodo e fluxo ascendente (UASB) (AGDAG e SPONZA,
2005; YE et al., 2011). Embora a maioria dos processos biolégicos possuam capacidade
de realizar a biodegradacéo de compostos organicos e inorganicos do lixiviado, a remogéo
de contaminantes recalcitrantes dessa matriz ndo pode ser realizada por microrganismos
(KURNIAWAN et al., 2010). Portanto, processos bioldgicos muitas vezes sdo
ineficientes, principalmente quando usados para tratar lixiviados oriundos de aterros
velhos, caracterizado pela presenca significativa de matéria organica refrataria, tais como
substancias hamicas e fulvicas de elevado peso molecular (DI IACONI et al., 2006) e
altas concentrac@es de nitrogénio amoniacal (REN et al., 2017).

Desta forma, considerando as dificuldades enfrentadas no processo de tratamento
de lixiviados de aterro sanitario, a complexidade e ao alto investimento na instalacdo e

operacdo de uma estacdo de tratamento desses efluentes no proprio local de geracéo, o
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tratamento combinado do lixiviado com o esgoto doméstico em ETE pode ser uma opgao
interessante, por sua facil manutencdo, baixo custo e eficiéncia na remocdo dos
contaminantes. No co-tratamento, os poluentes sédo transferidos para o liquido percolante
(HAN et al., 2014), diluindo a concentracdo de diversos poluentes e permitindo a sua
degradacédo por meio dos microrganismos.

Apesar de ser uma estratégica tecnicamente viavel para o tratamento de lixiviado,
a adicao desses efluentes a um sistema de tratamento de esgoto doméstico pode acarretar
impactos negativos, uma vez que o lixiviado é um efluente altamente concentrado, tanto
em termos de poluentes inorganicos como organicos (CECEN e AKTAS 2004). A
aplicacdo de elevadas proporcdes de lixiviado na ETE pode inibir a oxidacéo bioldgica
na planta de tratamento (SCHIOPU e GAVRILESCU, 2010), de modo que seja
importante avaliar o percentual adequado de lixiviado adicionado aos esgotos domesticos
para ndo prejudicar a operacdo da ETE. Outros requistidos também devem ser obedecidos
no co-tratamento, como a viabilidade do transporte de lixiviado até a ETE e a
possibilidade do manejo do provavel aumento da producéo de lodo (MANNARINO et
al., 2011). O co-tratamento de esgoto e lixiviado pré-tratado em reatores de lodo ativado,
avaliado por CAMPOS et al. (2014), teve melhor desempenho quando o lixiviado foi
utilizado em uma proporcdo de 2% (v/v) em relacdo a vazdo afluente total. YUAN et al.
(2016) mostraram que a proporc¢do de 2,5% de lixiviado diluido em esgoto doméstico
melhorou o desempenho de um RBS em relacdo a remoc¢do de nutrientes do sistema.
Porém, € interessante destacar que o percentual maximo de lixiviado que podera ser
adicionado ao esgoto sanitario ird depender da contribuicdo do lixiviado em questdo para
a carga organica e nitrogenada aplicada a ETE, tendo em vista que as caracteristicas desse
efluente variam caso a caso.

A presenca de substancias toxicas como amonia livre e metais pesados (zinco,
cromo e cobre) no lixiviado podem inibir total ou parcialmente a atividade microbiana,
além de causar alteragdes na estrutura dos flocos do lodo ativado, podendo levar a
desfloculagdo (WILEN et al., 2003). Além disso, a remog&o de nitrogénio do lixiviado
por meio dos processos convencionais de nitrificacdo e desnitrificacdo muitas vezes ndo
ativado, a remocdo de nitrogénio do lixiviado pode ser alcancada por biossintese e
processos de nitrificacdo e desnitrificagdo, no entanto, a nitrificagdo em sistemas de lodo
ativado é lenta e pode ser inibida por metais e pelas altas concentracfes de nitrogénio
amoniacal (KULIKOWSKA e KLIMIUK, 2004).
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Dessa forma, a aplicacdo da tecnologia do lodo granular aerébio (LGA) surge
como alternativa viavel, devido a suas inUmeras vantagens em comparagao aos sistemas
biolégicos convencionais. Dentro do granulo, ha o estabecimento de um gradiente de
oxigénio dissolvido (OD) e diferentes condigdes redox, propiciando a formacao de zonas
aerdbias, andxicas e anaerobias. A formagdo de microambientes permite o crescimento
de diferentes bactérias com distintas fun¢Ges metabolicas, incluindo organismos
acumuladores de polisfosfato (OAP), nitrificantes e desnitrificantes, permitindo a
biodesfosfatacdo e a nitrificagcdo/desnitrificacdo de forma simultanea (GAO et al., 2011).
Além disso, o LGA tem a capacidade de tolerar altas cargas organicas (DI BELLA et al.,
2013).

O tratamento de lixiviado de aterro sanitario com LGA foi avaliado por diversos
autores. WEI et al. (2012) operaram um RBS com lodo granular no tratamento de
lixiviado, usando ciclos de 12 h e taxa de troca volumétrica de 50%. DI BELLA e
TORREGROSSA (2014) operaram dois reatores alimentados com lixiviados semi-
frescos ou diluidos, com ciclos de 24 e 8 h, respectivamente. MIECZKOWSKI et al.
(2016), investigando o efeito da temperatura na remocdo de nitrogénio e carbono de
lixiviados de aterro com o uso do lodo granular aerébio, operaram um RBS com ciclos
de 8 h e razdo de troca volumétrica de 43% por ciclo. REN et al. (2017) também
investigaram o co-tratamento de Lixiviado/Esgoto usando lodo granular aerébio em RBS
com tempo de ciclo de 8 h, razdo de troca volumétrica de 50% e um TRH de 12 h. REN
et al. (2017b), investigando a remocao de poluentes do lixiviado de aterro sanitario jovem
por meio do LGA, utilizaram um RBS com 3 ciclos diarios de 8 h cada um e uma taxa de
troca de volume de 50%.

A maioria dos estudos acerca do tratamento de lixiviado de aterro ou co-
tratamento deste com esgoto doméstico por meio da tecnologia de LGA néo avalia o
impacto dos compostos presentes no lixiviado na estrutura fisica dos granulos, tampouco
na remocao de fosfato. Além disso, os tempos de ciclo empregados nos RBS sdo elevados.
Visando o tratamento de maior volume de efluente por dia e reducdo dos custos
operacionais, o tempo do ciclo deve ser reduzido a determinado valor minimo que permita
atendimento a legislacdo ambiental. Nesse contexto, o objetivo desse trabalho foi avaliar
a eficiéncia de um reator de LGA no co-tratamento de lixiviado e esgoto sintético, em
ciclos de curta duracado (3 h). Os efeitos da adi¢do de proporg¢des gradualmente crescentes

de lixiviado no afluente (até 10% em base volumétrica) nas propriedades fisicas dos
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granulos e na remocdo combinada de matéria organica, nitrogénio e fosforo também

foram investigados.

4.2. Materiais e Métodos

4.2.1. Lixiviado de aterro sanitario e esgoto sintético

O estudo foi realizado com lixiviado coletado no aterro de RSU da cidade de Sao
Gongalo-RJ, nos meses de setembro de 2017, fevereiro e abril de 2018. O aterro estd em
operacdo desde de 2012 e atende o municipio de Sdo Goncalo e grandes geradores
privados do Estado do Rio de Janeiro, com uma capacidade para tratar 2.500 toneladas
de residuos por dia. Apds a coleta do lixiviado, as amostras eram armazenadas em uma
camara fria a uma temperatura em torno de 4°C para melhor preservacdo das suas
caracteristicas e evitar possivel degradacdo ao longo do tempo.

A Tabela 10 apresenta as caracteristicas fisico-quimicas das amostras de
lixiviados (A, B e C) e esgoto sintético utilizados neste trabalho. As combinagdes de
lixiviado e esgoto sintético usadas nesta pesquisa serdo descritas no item 4.2.2, quando a

operacdo do reator sera detalhada.

Tabela 10: Composicao fisico-quimica do lixiviado do aterro sanitério e esgoto sintético.

Parametro (mg.L1) 12 amostra 2%amostra 3%amostra Esgoto
(Lixiviado A) (Lixiviado B) (Lixiviado sintético
DQOx 4353 4131 3927
DQO:s 4040 3972 2879 400
DBO 2005 2018 197
DBO/DQO 0,46 0,49 0,5
CoT 1513 1697 1824 152
NH4*-N 1816 1652 2153 50
PO4* -P 26 38,9 58 15
NOz-N >1 >1 0,13
NOs -N 13 18 15 0,91
pH 8,6 8,4 8,5 8,3
Cor? 3861 3516 3684
Condutividade elétrica® 22,4 20,3 18,7
Céadmio < 0.0005 < 0.0005 < 0.0005
Cromo 0,15 0,14 0,15
Cobre <0.3 <0.3 <03
Ferro 2,6 1,6 2,3
Chumbo <0.1 <0.1 <0.1

2 Expressa em mgPtCo.L*
® Expressa em mS.cmt
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4.2.2. Reator em batelada sequencial: condi¢Oes de alimentacéo e operagdo

O reator em batelada sequencial (RBS) com seu sistema de instrumentacdo e
controle estd esquematizado na Figura 13. O sistema automatizado foi operado por 170
dias, em ciclos de 3 h, periodo no qual o reator era submetido as seguintes fases:
alimentacdo em fluxo ascendente através do leito da biomassa sedimentada, em condicdes
anaerdbias, durante o tempo de 60 min; 111 min de aeracdo; 4 min de sedimentacao e 5
min de retirada do efluente tratado.

O afluente alimentado ao reator consistiu inicialmente em esgoto sintético. A sua
composicao e 0 modo de armazenagem estdo descritos no item 3.2.4. Em cada ciclo, 250
mL das solucbes A e B eram misturados com 1000 mL de agua visando atingir DQO,
amonio e fosfato no afluente conforme apresentado na Tabela 5. Posteriormente, foram
testadas diferentes propor¢des de mistura de lixiviado bruto (sem pré-tratamento) com
esgoto sintético. O lixiviado era diluido com agua de abastecimento em um recipiente de
40 L. Esta mistura (lixiviado + &gua) encontrava-se com as solucdes A e B do esgoto
sintético em um ponto situado logo abaixo da entrada do reator. O lixiviado foi adicionado
ao esgoto sintético (ES) nas propor¢des volume/volume (v/v) de 0% (controle), 1%, 2%,

5% e 10%, sendo as misturas e sua respectiva coloracéo ilustradas na Figura 30.

Figura 30: Misturas de Lixiviado e ES em diferentes propor¢oes do primeiro (0%, 1%,
2%, 5% e 10%).

Em cada ciclo de operacdo, o reator foi alimentado com 1,5 L de afluente e o
mesmo volume 1,5 L de sobrenadante (efluente tratado) foi descarregado de um ponto
situado a 30 cm da base do reator, o que assegurava um volume remanescente de 1 L.
Assim, o reator operava com um volume de trabalho de 2,5 L, garantindo uma troca
volumétrica de 60% e um tempo de retencdo hidraulica (TRH) de 5 h. Estes valores

adotados sdo bem inferiores aos valores utilizados em trabalhos anteriores que
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investigaram o tratamento da mistura lixiviado/esgoto sanitario em RBS com lodo
granular.

Ar comprimido foi fornecido ao reator a uma vazdo em torno de 2,5 L/min e a
concentragio de OD variou de 3,0 para 5,0 mgL™ durante a aeragdo. O pH ndo era
controlado, o valor geralmente encontrava-se em torno de 8,0 durante o periodo
anaerdbio, caindo para 7,0 até o final da alimentacdo e aumentando para
aproximadamente 8,2 ao final da aeracéo. O reator foi mantido em temperatura ambiente
(em torno de 24 °C). O TRS foi estabelecido em 12 dias e determinado conforme
WINKLER et al. (2011), como ja citado anteriormente (item 3.2.6.11).

Apds a adicdo de 5% de lixiviado ao esgoto sintético, foi observada a formacéo
de espuma durante o periodo de aeracdo, e, por conseguinte, mais de 50% da biomassa
ficava aderida na parede da parte superior do reator, acima do nivel de liquido Figura 31.
Esse fato, impossibilitava que essa biomassa participasse do processo de tratamento. Para
ndo comprometer o desempenho do processo, os granulos eram removidos da parede do
reator diariamente, no final do ciclo, sendo assim, um processo bastante dispendioso. Para
prevenir a formagdo de espuma, foi adicionado o antiespumante IFoam 921 na
concentragéo de 0.031 g.L?, fornecido pela empresa IWT Services Ltda. A aco desse
antiespumante € conseguida através do enfraquecimento da pelicula da bolha de espuma,
fazendo coalescer as pequenas bolhas com a formacao de bolhas maiores, que se rompem

facilmente na superficie do liquido.

132



Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitario e esgoto sintético

Figura 31: Granulos aderidos a parede do reator devido a formacao de espuma durante o
periodo de aeracdo com a adicdo de 5% de lixiviado no afluente.

4.2.3. Testes complementares a operacgdo continua do sistema RBS

Testes de ciclo foram realizados em cada fase experimental para efeito de
comparacdo entre os resultados obtidos em cada condicdo de mistura entre esgoto
sintético e lixiviado, ou seja, com 0%, 1%, 2%, 5% e 10% desse ultimo efluente. Os testes
de ciclos foram realizados quando o reator estava em estado pseudo-estacionario em cada
condicdo, e as conversdes estavam invariaveis ao longo do tempo. As amostras foram
coletadas a cada 10 — 20 min da fase de aeracdo, durante a qual o contetdo do reator
estava homogeneizado, para determinacgdo das concentragdes de fosfato, aménio, nitrato,
nitrito e DQO. A primeira coleta foi realizada depois de 2 min a partir do inicio do periodo

de aeracdo para permitir mistura completa do conteido do RBS.
4.2.4. Teste de biodegradabilidade

A avaliagéo da biodegradabilidade do lixiviado foi realizada por meio do teste de
Zahn-Wellens. Para a realizacdo do ensaio, utilizou-se como in6culo um lodo de um
reator bioldgico coletado na ETE Alegria, Rio de Janeiro. Para alimentar 0s
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microrganismos, foi adicionada uma solugdo de acetato de sédio de 100 mgCL™ ao lodo,
deixando aerar por 24 h. A DQO do meio (lodo + solucédo de acetato) foi verificada antes
e apos o periodo de aeracdo, para analisar se o substrato (acetato) estava sendo degradado.
Apo0s o periodo de aeracdo e posterior verificacdo da biodegradabilidade, amostras do
lodo eram colocadas em tubos falcon e centrifugadas a 1500-2000 rpm por cerca de 2
min. Apdés a centrifugacéo, retirava-se o sobrenadante e adicionava-se um meio mineral
ao lodo (250 mL de agua destilada + 2,5 mL A + 0,25 mL B, C e D), e os tubos eram
novamente centrifugados. Os meios A, B, C e D com os nutrientes minerais (KH2POa,
K2HPO4, Na2HPO4, NH4ClI, CaClz, MgSO4 e FeCls) estéo descritos na Tabela 9. Os meios

A, B, C e D eram dissolvidos em um 1 L de 4gua. O pH do meio A foi mantido em 7,4.

Tabela 11: Solucdes estoque para 0 meio mineral.

Meio mineral Solucdes de estoque Quantidade (g)

Fosfato de Potassio monobéasico (KH2PO4) 8,5

A Fosfato de Potéassio dibasico (K:HPO4) 21,75
Fosfato dissodico (Na;HPO4.2H20) 33,4
Cloreto de aménio (NH4CI) 0,5

B Cloreto de calcio anidro (CaCly) 27,5

Ou cloreto de célcio di-hidratado (CaCl,.2H20) 36,4

C Sulfato de magnésio hepta-hidratado (MgS04.7H>) 22,5

D Cloreto de ferro (111) hexahidratado (FeCls.6H20) 0,25

As amostras foram colocadas em frascos SCHOTT-Duran de 250 mL (Figura 32).
Em cada frasco, foi adicionado 240 mL de amostra mais o meio mineral (2,4 mL do meio
A + 0,24 mL dos meios B, C e D) e a biomassa centrifugada. A biomassa adicionada em

cada amostra foi calculada de acordo com a Equacéo (4.1).

3
My = 5og % 0,240 X TOCamostra (4.1)

Onde:

My é a quantidade de biomassa (mg)

3 é arazdo in6culo/TOC;

0,09 corresponde aos 9% de massa seca que € atribuida ao lodo;
0,240 é o volume de amostra (L);

TOCamostra € @ concentragdo de carbono organico total da amostra.
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O pH de cada amostra foi neutralizado para valores de 6,5 a 8,0. Os frascos
contendo as amostras foram colocados em um agitador mecanico durante 28 dias com
controle de temperatura de 20 — 25°C.

Além das amostras dos lixiviados 1, 2 e 3, foram realizados experimentos controle
e o0 branco, com glicose (CsH1206) e agua destilada, respectivamente. Como o
procedimento do teste recomenda que a DQO da substancia a ser analisada esteja em uma
faixa de 100 até 1000 mg.L™2, neste experimento o lixiviado analisado foi diluido 4 vezes,
e a substancia de referéncia foi preparada com uma DQO em torno de 500 mg.L ™.

Logo apds a preparacdo dos meios, retirou-se uma pequena aliquota de cada
amostra para a verificacdo da concentracdo de carbono em cada meio. Este mesmo
procedimento foi realizado ap6s 3 h e 30 min, e com 3, 7, 14, 21 e 28 dias de ensaio. Para
ajustar o volume de amostra evaporada, era acrescentada dgua destilada até a marcacao
feita apds a retirada de cada aliquota do meio para a leitura do carbono organico total
(COT).

A porcentagem de biodegradacéo (D) foi determinada pela Equacéo (4.2):

D7 (%)

_ [1 _ (Cr-_Cp)

G CBA)] x 100 (4.2)

onde:

Dt é a porcentagem biodegradac&o no tempo t;

Cr € a concentragdo média de COT (mg.L™) na amostra no tempo t;

Cs é a concentracdo média de COT (mg.L™?) no branco no tempo t.

Ca € a concentragdo de COT (mg.L ™) da amostra medida apds 3 h e 30 min do inicio do
teste;

Csa € a concentragio média de COT (mg.L™) no branco, medida ap6s 3 h e 30 min do
inicio do teste.
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4.2.5. Métodos analiticos

Proteinas (PN) e polissacarideos (PS), indice volumétrico de lodo (IVL),
distribuicdo do tamanho do LGA, solidos suspensos totais e 0s solidos suspensos volateis,
densidade, velocidade de sedimentacdo, tempo de retencdo de solidos foram
determinados conforme descritos nos itens 3.2.6.1, 3.2.6.2, 3.2.6.3, 3.2.6.4, 3.2.6.6,
3.2.6.8 € 3.2.6.11, respectivamente. A concentracdo de amonio (NH4* - N), fosfato (PO4*
- P) e demanda quimica de oxigénio (DQO) foram determinados conforme descrito no
item 3.2.6. Nitrito foi determinado pelo método do NED (APHA, 2005). Neste método
ocorre a formacdo de um composto de cor roxo-avermelhada produzida entre pH 2,0 e
2,5 através do acoplamento de sulfanilamida diazotada com cloridrato de N-(I-naftil) -
etilenodiamina (NED). Este método é aplicavel a determinagéo de nitrito isoladamente
ou nitrito e nitrato combinados em agua potavel, superficial e salina, residuos domésticos
e industriais. A faixa aplicavel deste método é de 0,01-10 mgNO>-N.L™. O intervalo pode
ser estendido com diluigdo da amostra. O nitrato foi avaliado pelo método colorimétrico
Brucina (352.1). Este método é baseado na reacdo do ion nitrato com sulfato de brucina
em uma solucdo de H>SOs 13 N a uma temperatura de 100°C. A coloragdo amarela
resultante é determinada por espectrofotometria a 410 nm (APHA 1976). O método é
aplicado para concentragdes no intervalo de 0,1-2 mg NOs™-N.L™.

4.2.5.1. Determinacdo de metais pesados em amostras de lixiviado

A determinacéo das concentragdes dos metais presentes nas amostras de lixiviado
(A, B e C) foi feita pela técnica de Espectrometria de Emissdo Optica com Fonte de
Plasma Indutivamente Acoplado (ICP OES) (US EPA 3051A, 2007). Em uma etapa
prévia, as amostras foram filtradas em filtros de PVDF 0,45 um. A quantificacdo foi

136



Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitario e esgoto sintético

realizada por calibracdo externa a partir de curva analitica com cinco solugdes-padrdo
para a calibracdo. As solugdes dos metais analisados foram geradas a partir de diluicdo
de solugdo-padréo estoque SpecSol de concentragdo 1.000 mg L (Quimlab Quimica &
Metrologia®, Jardim California, Jacarei, S&o Paulo, Brasil) até obtencdo das
concentragOes desejadas utilizando assemelhamento de matriz e agua ultrapura obtida de
um sistema Milli-Q®, modelo Direct 8 (Merck Millipore, Billerica, Massachusetts, EUA)
(US EPA 3051A, 2007; KHAN et al., 2011; GALAL, 2015).

4.2.5.2. Determinagao de metais pesados em amostras de lodo

Para determinacdo dos metais pesados em amostras de lodo, procedeu-se a uma
etapa prévia de extracdo acida. As amostras de lodo foram homogeneizadas em moinho
de bolas de agata. Apds esse procedimento, pegou-se aliquotas com aproximadamente
0,5 g de lodo e levou-as para um forno de micro-ondas pressurizado com 10 mL de acido
nitrico concentrado (HNO3z 65 % m/m) e 3 mL de &cido cloridrico concentrado (HCI 37
% m/m), por 10 minutos, conforme pré-estabelecido pelo método US EPA 3051A. Para
a extracdo dos metais das amostras empregou-se um forno de micro-ondas da marca
Berghof, modelo speedwave four (Eningen, Alemanha) e frascos de digestdo de
politetrafluoroetileno modificado (TFMTM-PTFE) isostaticamente moldados, modelo
DAP-60+, com controle individual de temperatura e presséo e selos de ruptura metalicos
com limite de 60 bar. Apos resfriamento, a mistura foi transferida para um tubo de
centrifuga de polipropileno, o volume foi completado a 25,0 mL com &gua ultrapura
obtida de um sistema Milli-Q®, modelo Direct 8 (Merck Millipore, Billerica,
Massachusetts, EUA) e a mistura foi entdo centrifugada para obtencéo dos extratos.

A determinagdo das concentracbes dos metais presentes nos extratos
(sobrenadantes) foi feita pela técnica ICP OES (US EPA 3051A, 2007). A quantificacdo

foi realizada conforme procedimento descrito para a analise do lixiviado (se¢éo 4.2.3.1).
4.2.5.3. Preparagdo de amostras e analise microscopica dos granulos
A observagdo da estrutura do lodo granular aerébio foi realizada através da

microscopia eletronica de varredura (MEV) e por microscépio estereoscopico (ZEISS
Stemi 508).
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Para observacdo dos granulos por MEV, a biomassa granular foi fixada em uma
solucdo mista de glutaraldeido a 2,5% em tampdo cacodilato 0,1 M, em pH 7,4 e 4 °C
durante 2 h. Em seguida, eles foram lavados trés vezes com tampao cacodilato 0,1 M,
durante 10 minutos. Posteriormente, as amostras foram pos fixadas com tetroxido de
6smio a 1% por 2 no escuro e a temperatura ambiente, seguido de lavagem adicional com
agua destilada (trés lavagens sucessivas de 10 min). Posteriormente, as amostras foram
desidratadas por banhos sucessivos em solucdes de etanol com diferentes concentragdes
(50%, 70% e 90%, e 100%), durante 10 min cada. Apds o procedimento de desidratacdo
com etanol, as amostras foram dessecadas através do método de ponto critico usando
diéxido de carbono em um dessecador Polaron CPD 7501. Finalmente, os granulos foram
montados em stubs de aluminio e levadas ao metalizador (Balzers FL-9496), onde
receberam um banho de vapor de ouro por dois minutos, finalizando com isso o0 processo
de preparacdo da amostra para visualizacdo em microscépio eletronico de varredura (FEI
Quanta 250).

4.3. Resultados

4.3.1. Caracteristicas do lixiviado

A composigdo quimica dos lixiviados testados neste trabalho é mostrada na Tabela
10. Observa-se que as amostras apresentaram caracteristicas de lixiviado forte, de idade
intermediaria (ALVAREZ-VAZQUEZ et al., 2004). As quantidades mais expressivas em
todas as amostras foram de matéria organica, expressa em DQO, com concentra¢do média
de 4137 mg.L™%, e nitrogénio amoniacal, com concentracio média de 1873 mg.L ™.

A relagdo DBO/DQO foi em torno de 0,5 para todos os lixiviados, indicando que
0S mesmos sdo passiveis de tratamento biologico (SILVA et al., 2010). Para ter uma
informacdo mais confidvel no que diz respeito a biodegradabilidade dos lixiviados, foram
realizados testes Zahn-Wellens, cujos resultados estdo apresentados na Figura 33. O
lixiviado A, usado nas Fases Il (1% lixiviado na mistura Lixiviado/ES) e 111 (2% lixiviado
na mistura Lixiviado/ES), apresentou uma degradacdo de aproximadamente 19% nos 7
primeiros dias, e no 14° dia de monitoramento, a degradacdo estava em torno de 29%,
permanecendo com esse valor até o final do experimento. Ja para o lixiviado B, usado na
Fase IV (5% lixiviado), observou-se um sensivel aumento na biodegradabilidade em

relacdo as duas outras amostras, com 29% de degradacdo no sétimo dia e 37% apos 14
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dias do teste. O lixiviado C, usado no experimento na Fase V (10% lixiviado), apresentou
indice de biodegradabilidade similares ao lixiviado A. Contrariando aos valores
apresentados pelas amostras dos lixiviados, 0 meio preparado com glicose (CsH120s)
utilizado como substéancia de referéncia atingiu uma biodegradabilidade proxima a 100%
em 7 dias de teste. Os resultados obtidos através desse teste indicaram baixa
biodegradabilidade das trés amostras de lixiviados, pois de acordo com a definicao desse
método, as amostras sdo consideradas biodegradaveis quando o percentual de
biodegradacdo (D) € superior a 70%, fato que ndo ocorreu em nenhuma das amostras
testadas.
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Figura 33: Biodegradabilidade dos lixiviados obtida através do método Zahn Wellens.

Tabela 12: Concentracdes de metais no efluente final para cada percentual de lixiviado
na mistura Lixiviado/ES.

Metais (mg.L™?) Fase Il (1%) Fase 111 (2%) Fase IV (5%) Fase V (10%)
Cadmio < 0.0005 < 0.0005 < 0.0005 < 0.0005
Cromo <0.004 <0.004 <0.004 0,0
Cobre <0.3 <0.3 <0.3 <0.3

Ferro <0.2 <0.2 <0.2 0,4
Chumbo <0.1 <0.1 <0.1 <0.1

Prata <0.01 <0.01 <0.01 <0.01

Zinco 3,3 1,2 2,7 34
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Tabela 13: ConcentracGes de metais pesados nas amostras de lodo em cada fase do
experimento.

Metais (mg.kg™) Fase Il (1%) Fase 111 (2%) Fase IV (5%) Fase V (10%)
Cadmio <0.03 <0.03 <0.03 <0.03
Cromo <03 <03 <03 <03
Cobre 506 633 459 611

Ferro 423 551 311 709
Chumbo <5 <5 <5 <5

Prata <04 <04 <04 <04

Zinco 265 288 280 904

A presenca de metais pesados no meio aquético tem um efeito potencialmente
prejudicial na fisiologia humana e em outros sistemas biologicos quando os niveis
aceitaveis sdo excedidos. A Resolucdo CONAMA n° 430 de 13/05/2011 estabelece os
limites de concentracdo para o langcamento de efluentes nos corpos d"agua iguais a 0,2
mg.L para cadmio total; 0,1 mg.L™ para cromo hexavalente; 1,0 mg.L™ para cromo
trivalente; 0,1 mg.L para cobre; 15 mg.L? para ferro solGvel; 5 mg.L*? para zinco, 5
mg.L? para chumbo e 0,1 mg.L™ para prata (BRASIL, 2011). Conforme apresentado na
Tabela 12, as concentracfes de metais no efluente final para cada condicdo de mistura de
lixiviado e esgoto sintético estdo abaixo dos niveis aceitveis. Embora as concentragdes
dos metais pesados ndo excederam os limites de descarga de efluentes, alguns destes
elementos podem interferir no tratamento biol6gico devido a toxicidade para os
microrganismos mesmo em quantidades reduzidas (AL-MUSHARAFI, 2016).

Em relacdo as concentragdes de metais no lodo, os metais Zn, Cu e Fe foram os
que apresentaram as maiores concentracdes Tabela 13 entre os metais pesados avaliados.
O Cu foi o que apresentou maior concentragdo em todas as amostras de lodo, variando de
459 a 633 mg kg de massa seca. Os teores maximos de metais pesados admitidos no
lodo a ser utilizado na agricultura, segundo a Resolucdo CONAMA n° 375/2006 (mg/kg
de matéria seca), sdo iguais a 39 mg.kg™ para Cadmio; 1000 mg.kg™ para Cromo; 1500
mg.kgt; 300 mg.kg para chumbo; e 2800 mg.kg™* para zinco (BRASIL, 2006).

E possivel inferir que ocorreu um acimulo de alguns metais no lodo ao longo dos
ciclos em virtude da quantidade significativa dos mesmos na biomassa granular. No
entanto, todos 0s metais presentes nas amostras dos experimentos II, 111, IV e V estdo
abaixo do limite maximo permitido para os parametros constituintes inorganicos. Esses
valores sdo indicativos que o lodo usado no co-tratamento de efluentes domésticos e

lixiviados, apos ser quantificado e caracterizado, pode ser usado na agricultura como um
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melhorador do solo, seguindo os critérios e procedimentos estabelecidos pela Resolugdo
CONAMA n° 359/2006 (BRASIL, 2006).

4.3.2. Caracteristicas da biomassa granular

4.3.2.1. Morfologia dos granulos e distribui¢ao do tamanho das particulas

A morfologia dos granulos foi investigada em cada fase experimental, por meio
de microscopio estereoscopico e microscopia eletronica de varredura (MEV). As imagens
obtidas pelo microscépio estereoscdpico estdo apresentadas na Figura 34. A partir das
imagens foi possivel observar a evolucdo da biomassa granular durante as transicfes de
fases. Os granulos passaram de uma estrutura irregular, rugosa e com coloracdo amarela,
a uma estrutura arredondada, lisa e de cor marrom, devido a adsor¢cdo dos componentes
dos lixiviado, e bastante compacta.

Na fase inicial, a biomassa utilizada no experimento era formada por granulos
amarelos, compactos e superficie rugosa (Figura 34A e B). No entanto, no final do teste
controle (0% de lixiviado), foi observado a presenca de pequenos filamentos na superficie
dos granulos (Figura 34C). Porém, esses filamentos foram suprimidos logo ap6s a
transicdo entre as Fases | e Il, por meio da adigéo de lixiviado no afluente (na proporc¢éo
de 1%) (Figura 34D e E). No final da Fase Il, iniciou-se uma quebra dos granulos (Figura
34F), que se intensificou na Fase Ill, com adicdo de 2% de lixiviado, 0s quais
apresentavam uma superficie de tonalidade branca com interior amarelado (Figura 34G).
Porém, a ruptura foi cessada ao longo da Fase Il e os granulos voltaram a apresentar uma
estrutura densa e uma superficie rugosa (Figura 34H), exibindo uma mistura de
tonalidades esbranquicadas e amareladas no mesmo granulo (Figura 341). Apds o
incremento de 5% de lixiviado (Fase 1V), os granulos passaram de uma coloragdo amarela
para marrom, mas com alguns pontos esbranquicados sobre a superficie (Figura 34J — M).
No final do experimento, com 10% de lixiviado (Fase V), ndo foi observada alteracéo
significativa na coloracdo dos granulos em relagdo a fase anterior, no entanto, eles
possuiam uma forma mais arredondada (Figura 34N e O), com uma superficie lisa e uma
regido central de coloragdo escura, com pequena cavidade (Figura 340 e P). Alguns

desses granulos possuiam um interior oco.
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Figura 34: Imagens do microscopio estereoscopico dos granulos usados nos testes
experimentais: (A, B e C) 0% de lixiviado; (D, E e F) 1% de lixiviado; (G, H e I) 2% de
lixiviado; (J, L e M) 5% de lixiviado, e (N, O e P) 10% de lixiviado. As barras de escala
nas imagens A, B, C, M, N e P indicam 1000 um; D e L indicam 500 um e nas imagens
J e O as barras de escalas s&o de 2000 mm.

Por meio de MEV, foi possivel observar melhor a morfologia e a microestrutura
da superficie dos granulos (Figura 35). Os resultados mostraram que a estrutura da
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biomassa granular variou significativamente quando se adicionou o lixiviado ao esgoto
sintético. No final da Fase | (0% de lixiviado) os granulos apresentavam estrutura instavel
e fofa e dominados por bactérias filamentosas (Figura 35A — C). Entretanto, esses
microrganismos foram desaparecendo gradualmente com o incremento de lixiviado no
esgoto sintético. Durante a Fase Il (1% de lixiviado), os granulos apresentaram uma
microestrutura compacta na qual varias bactérias em forma de bastonete (cocos e bacilos)
estavam presentes (Figura 35D — F).

Com a adicdo de 2% de lixiviado no afluente do RBS, os granulos exibiram
caracteristicas semelhantes aquela com 1% de lixiviado, no entanto, j& ndo se percebia a
presenca de organismos filamentosos (Figura 35G — 1). Os granulos estavam totalmente
cobertos por aglomerados de bacilos e cocos, com as células firmemente ligadas, e ainda
possuiam uma estrutura compacta e sem cavidades. Na proporcdo de lixiviado de 5%, a
analise por MEV também mostrou a presenca de colénias de cocos isoladas (Figura 35J
— M). Na mistura com 10% de lixiviado, também foi possivel observar a presenca de
colbnias de cocos isoladas. Nessas duas Ultimas fases, os granulos apresentavam muitas
cavidades em sua superficie, ndo apresentando nenhuma quebra ou rachaduras.

KONG et al. (2013) e LI et al. (2008) também observaram o aparecimento de

varias bactérias em forma de bastonete em superficies de LGA.
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Figura 35: Micrografias de microscopia eletrénica de varredura (MEV) da biomassa
granular no final das diferentes fases: (A, B e C) Fase I, 0% de lixiviado; (D, E e F); Fase
I, 1% de lixiviado; (G, H e I) Fase Ill, 2% de lixiviado; (J, L e M), Fase 1V, 5% de
lixiviado, e (N, O e P), Fase V, 10% de lixiviado.
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A distribuicdo de tamanho dos granulos e o seu didmetro médio estdo apresentados
na Figura 36. Nos primeiros 15 dias de operacdo da Fase |, observa-se que a distribuicdo
entre as diferentes fracGes de tamanho permaneceu invariavel. Aproximadamente 55% da
biomassa era composta por granulos com didmetros na faixa entre 0,2 a 1,0 mm e 31%
com didmetros entre 1 a 2 mm. Em contrapartida, particulas cujo tamanho situou-se entre
2,0 e 4,0 mm representaram apenas cerca de 14 % do total de lodo. No trigésimo dia da
fase controle (0% de lixiviado), os granulos tornaram-se maiores. O percentual de
granulos com diametros na faixa de 1,0 — 2,0 mm foi acima de 50% e o tamanho médio
dos granulos aumentou 35%, passando de 1,1 mm para 1,7 mm em apenas 15 dias.

Na Fase I, observou-se um aumento gradual do tamanho até o dia 42, quando o
diametro médio alcangou 2 mm, em grande parte devido a diminui¢do da fracdo de
grénulos entre 0,2 e 1. mm e aumento dos granulos entre 1 e 2 mm. No dia 64, no entanto,
a porcentagem de granulos com diametro de 0,2 — 1,0 mm aumentou para 27%, e 0s
granulos com diametro de 1,0 — 2,0 mm foram reduzidos a 47% da biomassa, o que levou
a um diminuicdo do didmetro médio para 1,6 mm.

Apos a adicdo de 2% de lixiviado (Fase Ill), observa-se que a distribuicdo do
tamanho das particulas foi semelhante ao inicio da Fase I. A maior parte dos granulos
estiveram na faixa de 0,2 a 1,0 mm (59%) e 1,0 a 2,0 mm (33%), e 0 seu diametro médio
foi de 1,0 mm, menor valor registrado durante todo o periodo de monitoramento.

Na transicdo entre a Fase Ill e IV, observou-se um aumento do tamanho médio
dos granulos, devido principalmente a reducdo do teor de granulos entre 0,2 e 1 mm. Do
dia 121 ao dia 134, durante a Fase 1V, a analise de distribuicdo do tamanho das particulas
granulares permitiu observar que a proporc¢do dos granulos com diametro na faixa de 0,2
— 1,0 mm reduziu ainda mais para 10% e a propor¢do daqueles entre 1,0 — 2,0 mm
aumentou para 54% do total de granulos no reator. Além disso, houve um aumento
substancial no teor de granulos entre 2 e 3 mm (Figura 36). Perfil semelhante de
distribuicdo de tamanho da biomassa granular também foi observado no comego da fase
V (10% de lixiviado), embora ao longo dessa condigéo tenha sido observado um aumento
gradual do diametro médio das particulas e das fracOes de granulos entre 2 e 3 mm e
especialmente entre 3 e 4 mm. Ao final dessa fase, 72% da biomassa era formada por
granulos na faixa de tamanho entre 2 a 4 mm, fazendo com que o diametro médio fosse
60% maior em relagdo aquele observado no inicio do experimento sem adi¢do do
lixiviado (Fase I). De um modo, grénulos na faixa entre 1 a 2 mm predominaram durante

todo o teste, com excec¢do do ultimo dia de operacéo do reator (dia 170).
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Figura 36: Distribuicdo do tamanho e média do diametro dos granulos nas diferentes fases
do experimento.

4.3.2.2. Densidade, velocidade de sedimentacéo e IVL

As Figura 37 e Figura 38 apresentam os valores da densidade e da velocidade de
sedimentacdo, respectivamente. Observa-se que durante a maior parte do periodo
operacional, os granulos apresentaram densidade entre 1012 a 1029 gL*. Os valores de
densidade obtidos durante as fases experimentais corroboraram com os resultados das
caracteristicas de sedimentabilidade da biomassa. Da Fase | para Fase I, observou-se um
decréscimo na densidade da biomassa granular, apesar do aumento do tamanho dos
granulos. Durante as Fases Il e Ill, foi observado um aumento gradual na densidade,
alcancando o valor maximo de aproximadamente 1029 g.L* com 2% de lixiviado (Fase
I11). Concomitantemente, foi verificado um aumento nos valores da velocidade de
sedimentacdo durante esse periodo. No entanto, na Fase IV e V, apesar do aumento do
tamanho médio dos granulos, a sua densidade ndo aumentou de forma proporcional.

A Figura 39 mostra os perfis de IVL, tanto para 5 min (IVLs) como para 30 min
(IVLso) monitorados durante as fases | - V. No final da Fase | (sem lixiviado), foi
observado um sensivel aumento nos valores de IVLs de 37 para 55 mL.gSST 1. O aumento
no IVL foi seguido por um decréscimo na velocidade de sedimentacdo e na densidade da
biomassa, com valores que variaram de 70a58 m.h"t e 1025 a 1012 g.L ™, respectivamente
(Figura 39 e Figura 37).
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O aumento da propor¢do de lixiviado ao esgoto sintético a partir da Fase Il
proporcionou uma reducéo nos valores de IVL. Da Fase | para a Fase 1, apos a adicéo de
1% de lixiviado na mistura Lixiviado/ES, foi observado uma diminuicéo gradual do IVL,
alcangar o valor minimo de 33 mL.gSST™. Esse resultado permaneceu praticamente
constante até o final da Fase I11. Durante a transi¢do da Fase Il para a Fase 1V, um novo
declinio do IVL foi observado. O valor desse parametro diminuiu de 39 para 18 mL.gSST"
! permanecendo constante até o final do experimento na Fase V.

A relagdo IVLzo/IVLs foi igual a 1 praticamente até o final do experimento.
Somente nos dias 35, 43 e 77 essa relacdo foi 0,9. Valores proximos a 1 para a relagdo
IVLso/IVLs indicam que a biomassa apresentou excelente capacidade de sedimentacéo

em todas as fases do experimento, tipica de lodo granular aerébio (KREUK et al., 2007).
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Figura 37: Densidade dos granulos nas diferentes fases do experimento.
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Figura 38: Velocidade de sedimentacdo das particulas durante as diferentes fases
experimentais: método da proveta (experimental) (¢) e método teérico pela Lei de Stokes
(A).
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Figura 39: indice volumétrico de lodo nas diferentes fases do experimento, IVLs (A ) e

|VL30 (O)

4.3.2.3. Concentracao de biomassa no reator

As concentracOes de solidos suspensos totais (SST) e sélidos suspensos volateis
(SSV) do reator obtidas ao longo da operacgdo estdo mostradas na Figura 40. Durante a
Fase I, a concentracdo de biomassa tendeu a apresentar um valor constante proximo a 9
gSST.L, no entanto, no final dessa fase, a concentragdo de biomassa dentro do reator
apresentou um decréscimo. Nesse periodo, observou-se que o afluente percorreu um

caminho preferencial na etapa de alimentacéo, deixando regides desprovidas de substrato.
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Do final da Fase | (dia 28) até o inicio da Fase 1l (dia 50), a concentragdo de SST diminuiu
significativamente de 9,3 ¢TSS.L? para 4,6 ¢TSS.L'. Concomitantemente, a
concentracdo de solidos no efluente aumentou e o IVL sofreu um acréscimo. Apos 19
dias de adaptacéo ao lixiviado, a concentracdo de biomassa aumentou e chegou a 11,5
gSST.L? no dia 64. Nas Fases 111 e IV, observou-se apenas uma pequena diminuicdo da
concentragéo de biomassa que tendeu a um valor situado na faixa entre 8 e 9 gSST.L ™.
No entanto, apesar da biomassa apresentar boas propriedades de sedimentacdo quando a
proporcao de lixiviado foi aumentada para 10% (Fase V), um decréscimo significativo na
concentragdo de biomassa foi observado, de 7,5 a 3,4 gSST.L™.

Observou-se que quantidade de material inorganico (inertes) do lodo aumentou
apos a adicdo de 1 e 2% de lixiviado, conforme evidenciado pela diminuicdo da razédo
SSV/SST, da Fase 1 a I11, de 89% a 70%. No entanto, na Fase IV (5% lixiviado) e Fase V
(10% de lixiviado), foi percebido um aumento da razdo SSV/SST.

O TRS foi mantido préximo a 12 dias durante todo o periodo experimental por
meio do descarte manual do lodo, com excecdo da Fase V (10% de lixiviado) em funcao

da inibicdo das bactérias pelo lixiviado, conforme sera apresentado posteriormente.
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Figura 40: Sélidos suspensos totais (SST) e solidos suspensos volateis (SSV) e Tempo de
retencdo de solidos durante as diferentes fases experimentais.

Foi observado alto contetdo de PN e PS no lodo granular durante todo periodo
operacional do reator (Figura 41). Na Fase I, a concentracdo de PN aumentou de 243 para
444 mg.gSSV1, enquanto o teor de PS aumentou de 58 para 90 mg.gSSV1. Na transicéo

entre a Fase | e 1, observa-se um decréscimo de 444 para 316 mg.gSSV-te de 73 para 39
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mg.gSSV?, nas concentrages de PN e PS, respectivamente. As variages nos valores
desses componentes das SPE propiciaram um aumento na relacdo PN/PS de 4 a 6. Durante
a transicdo entre as fases Il e 111, o contetido de proteinas e polissacarideos apresentou um
aumento significativo, permanecendo praticamente constante ao longo dessa ultima fase.
No entanto, com incremento de 5% de lixiviado (Fase 1V) a quantidade de polissacarideos
aumentou em cerca de 70% em relacdo a fase controle (0% de lixiviado), enquanto o teor
de proteinas permaneceu praticamente constante, resultando em um decréscimo
substancial na relagdo PN/PS, de 4,24 para 2,23. Na Fase V (10% de lixiviado), o teor de
proteinas teve um aumento significativo de 36% em relacédo a Fase I, porém, no dia 170
(final da Fase V), é percebido uma diminuicdo consideravel com concentracdo de 696
para 212 mg.gSSV1.
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Figura 41: Perfil de EPS e PN/PS durante as diferentes fases experimentais.

4.3.3. Desempenho do reator na remocao de matéria organica e nutrientes

4.3.3.1. Remogao de DQO

A Figura 42 apresenta o desempenho do reator em relacdo a remocdo de matéria
carbonécea (DQO) ao longo do periodo de operacdo do reator, enquanto o diagrama de
caixa para DQO no afluente, apds a alimentacdo e no efluente do reator estdo mostrados
na Figura 43. Durante os primeiros 37 dias do experimento (Fase I), o reator foi operado

apenas com esgoto sintético (experimento controle). Nesta fase, o afluente apresentava
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DQO de aproximadamente 400 mg.L. A eficiéncia média de remocao global de DQO
na Fase | foi de aproximadamente 95%, e a DQO média no efluente tratado foi de 19
mg.L . Durante essa fase, o coeficiente médio de produc&o de biomassa (Y obs) foi de 0,49
mgSSV.mgDQO™.

A aplicacdo de 1, 2, 5 e 10% de lixiviado bruto proporcionou um aumento da DQO
de entrada de aproximadamente 9, 12, 35 e 47%, respectivamente, em relacdo a DQO
afluente da fase 1 (sem lixiviado). Concomitantemente, a eficiéncia de remocao de DQO
diminuiu de forma gradual em cada fase de operagéo do reator. A reducdo da eficiéncia
de remogdo de DQO pode estar associada a baixa biodegradabilidade do lixiviado
utilizado neste estudo, conforme comprovado no teste de Zahn-Wellens (se¢édo 4.3.1).

Nas fases Il e Ill, a remocdo média de DQO global foi de 86% e 82%,
respectivamente. Observa-se também que nos primeiros 7 dias ap6s a adi¢do do lixiviado
(Fase I1), a carga organica especifica (relacdo A/M) sofreu um acréscimo de cerca de 42%
(Figura 44) em relacdo a fase controle (0% de lixiviado). Este fato ocorreu devido a
instabilidade ocorrida no sistema no final da fase controle, o que provocou o carreamento
de parte da biomassa e consequente aumento da relacdo A/M. Na final da Fase Il, essa
relagdo foi reduzida em funcéo do reestabelecimento da massa lodo, apresentando valores
similares a Fase I. A producdo média de biomassa durante essa fase foi de 0,53
mgSSV.mgDQO™ apresentando um valor proximo a Fase .

Observa-se que durante todo o periodo experimental das Fases I, Il e Ill,
praticamente toda a matéria organica biodegradavel foi removida na fase anaerdbia, com
excecao do dia 30. Nesse dia, observou-se formacdo de caminho preferencial na base do
reator e ma distribuicdo do afluente no leito de biomassa sedimentada, ndo possibilitando
a remocdo completa da DQO na fase anaerobia.

Quando as proporcdes do lixiviado na mistura Lixiviado/ES foram aumentadas
para 5% (Fase 1V) e 10% (Fase V), as cargas volumétricas aplicadas foram 2,82 e 3,61
kg DQO m3d?, respectivamente (Tabela 14). Na Fase 1V, a eficiéncia média de remogéo
de DQO foi de cerca de 65%, e na Fase V, caiu para 47%. Nota-se que durante todo o
periodo de monitoramento da Fase IV, ocorreu uma diminuicdo de remoc¢éo da matéria
organica na fase anaerobia, apresentando uma eficiéncia média de 56%.

N&o ocorreu variacgdo significativa no coeficiente de producdo de biomassa nas
Fases I, 11, 111 e IV, o qual apresentou um valor médio de 0,46 mgSSV.mgDQO™. Na
Fase V, 0 Yobs foi de 0,31 mgSSV.mgDQO?, uma reducio em torno de 30% na producgdo

de biomassa em relacéo a Fase I.
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Tabela 14: Pardmetros da mistura lixiviado/esgoto sintético nas fases experimentais:
carga organica volumétrica, relacdo A/M e producéo de lodo no reator.

Fases

Proporcéo

TRH

DQO

COV (kgDQO.m3.d")

Relagdo A/IM

Yobs

(vIv) (n) (mgL™) (9DQO.gSSV1.d?) (mgSSV.mgDQO™Y)
I 0% 5 400 1,90 0,279 0,49
1" 1% 5 436 2,06 0411 0,53
i 2% 5 450 2,09 0,307 0,42
v 5% 5 620 2,82 0,351 0,40
\% 10% 5 755 3,61 0,712 0,33
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Figura 42: Concentragdes de matéria organica (DQO) no afluente (m), ao final da
alimentagdo anaerdbia (A ), no efluente (@) e eficiéncia de remocgao (x).
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Figura 43: Diagrama de caixas para DQO no afluente (A); final da alimentacdo (F.A.) e
efluente (E) ao longo das fases de operacao.
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Figura 44: Relacédo alimento/microrganismo (A/M) e producao de lodo no reator (Y obs).

Além dos resultados apresentados por meio do teste Zahn Wellens, a baixa
biodegradabilidade dos lixiviados foi confirmada durante o processo de remocéo de DQO
com a biomassa granular (Figura 45). Na fase inicial do experimento, usando apenas o
esgoto sintético, a eficiéncia média de remoc¢édo de DQO foi de 95%. Levando em conta
0 experimento somente com esgoto sintético, pode-se observar que a DQO residual foi
em torno de 20 mg.L. A partir dessa informacio e considerando que esse valor se
manteve constante em todas as fases com alimentacdo de lixiviado nas quais ndo houve
inibicdo das bactérias heterotréficas, foi possivel determinar a DQO residual atribuida ao
lixiviado em cada uma das fases.

O percentual médio de remocédo de DQO do lixiviado nas proporcdes 1%, 2%, 5%
e 10% foi de 24, 23, 25 e 3%, respectivamente. Os trés primeiros valores corroboram com
os resultados obtidos no teste Zahn Wellens, com uma diferenga em torno de 5%. Porém,
0 tltimo valor (3%), sugere possivel inibicdo do consorcio heterotréfico devido a elevada
proporcéo de lixiviado na alimentacdo. De fato, a remocdo da DQO atribuida somente ao
esgoto sintético foi a mesma da Fase | a Fase 1V, isto €, em torno de 92%. J& na Fase V,
o percentual de remocéo de DQO do esgoto sintético diminuiu para valores proximos a
80%, evidenciando o efeito adverso do lixiviado na proporcao de 10%.
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Figura 45: DQO do esgoto sintético e dos lixiviados e eficiéncia de remocédo da DQO de
cada um deles no RBS com lodo granular.

4.3.3.2. Remogé&o de nitrogénio

As concentracdes de amonio foram aumentadas gradualmente com o aumento das
propor¢oes do lixiviado na mistura Lixiviado/ES, variando na faixa entre 50 e 312 mgN.L"
! (Figura 46). As cargas volumétricas medias aplicadas nas fases I, II, 11I, IV e V foram
de 0,26; 0,36; 0,42; 0,82 e 1,41 gNH,4*- N.Ld}, respectivamente. A aplicacdo de 1, 2, 5
e 10% de lixiviado bruto proporcionou um aumento da carga nitrogenada de entrada de
aproximadamente 28, 38, 68 e 126%, respectivamente. A Figura 47 apresenta 0S
diagramas de caixa para a concentracdo de amonio no afluente, ap6s a alimentacdo e no
efluente.

As concentracfes de amonio apds a fase de alimentacdo foram menores que
aquelas do afluente, apesar do amoénio ndo ser removido na auséncia de oxigénio. Isso
ocorreu devido a diluicdo do afluente com o liquido remanescente do ciclo anterior (troca
de volume do RBS de 60%). Durante a Fase | (experimento controle sem adi¢do de
lixiviado), a qual durou por um periodo de aproximadamente 30 dias, a concentracao
média de amodnio no afluente e efluente foram de 54 mgN.L' e 0,6 mgN.L?,
respectivamente, o que garantiu uma eficiéncia de remocéo de cerca de 100%. Observa-
se que a transi¢cdo dos regimes por meio da adicdo do lixiviado no afluente acarretou
instabilidade na remog¢do do aménio. Geralmente esse periodo instavel perdurava por

cerca de oito dias, e logo em seguida, com a adaptacdo da biomassa a cada nova condi¢éo
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de operacdo, obtinha-se desempenho estavel, fazendo com que a eficiéncia de remogéo
de amonio fosse mantida proxima de 100% na maior parte do tempo de operacao nas
fases II, Il e 1V.

Na Fase 11, a concentracdo média de aménio no afluente teve um acréscimo de 22
mgN.L? apés o incremento de 1% de lixiviado na mistura Lixiviado/ES, aumentando
para 76 mgN.L. No dia 55 (18° dia do regime), a eficiéncia de remocéo foi de
aproximadamente 98%, se mantendo praticamente constante e préxima a 100% até o fim
dessas condicdo experimental no dia 68 (31° dia com 1% de lixiviado). Na Fase 1ll, a
concentracdo média de amonio no afluente foi de 88 mgN.L™. Nesta fase, a adaptacéo da
biomassa ao aumento da carga volumétrica de amdnio, ocasionado pelo aumento da
proporcéo de lixiviado no afluente, ocorreu de forma mais rapida, no dia 81, ou seja, no
12° dia do teste com 2% de lixiviado. Ap6s o periodo de adaptacdo, a eficiéncia de
remocao foi em torno de 100%, permanecendo neste valor até ao final do regime com 2%
de lixiviado.

No regime com 5% de lixiviado (Fase IV), o acréscimo de aménio no afluente foi
de cerca de 116 mgN.L™* em comparacéo ao teste controle, assim, a concentracio média
de amonio na entrada no reator na Fase IV foi de 171 mgN.L™. Nesta condicdo, a
diminuicdo da eficiéncia remocao de aménio nos primeiros dias do experimento foi mais
acentuada, com eficiéncia média em torno de 50%. No entanto, esta instabilidade durou
apenas 7 dias, e, de forma similar a Fase 111, a recuperacao foi rapida, de modo que no dia
109 (12° dia de operagéo da Fase V), a eficiéncia de remogéo foi de 94%, alcangando
méaxima remocao (98%) no dia 125 de operacéo do reator (21° dia do regime com 5 % de
lixiviado). Na Fase V, a concentragdo média de amonio no afluente foi de 290 mgN.L™.
Nesta fase, o desempenho de remoc¢édo de aménio foi afetado de forma mais drastica e a
concentracdo no efluente final aumentou progressivamente. Observa-se que até o dia 140
(22° dia de operacdo do regime com 10% de lixiviado), a remocdo média foi de
aproximadamente 70%, no entanto, concentragdo média de aménio no efluente foi de 91
mgNL™, valor considerando bastante elevado, ndo estando em conformidade com a
legislacdo para o lancamento do efluente (CONAMA n° 430, 2011). A partir do dia 162
(28° dia de operacdo da Fase V), a eficiéncia de remocdo de amonio diminui ainda mais,
chegando a apenas 18 %, com concentracdes médias no efluente de 247 mgN.L™.

E possivel também avaliar o desempenho do reator em relagéo a carga de aménio
removida. A Tabela 15 apresenta as cargas removidas na condicao estavel em cada regime

operacional. Como pode-se observar, apesar da eficiéncia de remoc¢do de amonio ter
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sofrido perturbagdes com o aumento do percentual de lixiviado na alimentacéo, a carga

removida foi aumentando conforme o incremento da proporc¢éo de lixiviado no afluente.

Isso também é valido para o inicio da Fase V (dia 136 até 156), com carga média removida

de 1 gNHs*- N.L*dL. Porém, a partir do dia 162, a carga removida atingiu apenas 0,29
gNHs*- N.Ld?, e diminuiu gradualmente até atingir 0,12 gNH4*- N.L™d* no dia 170.
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Figura 46: Concentragdes de amonio no afluente (m), ao final da alimentacdo anaerdbia
(A), no efluente (@) ¢ eficiéncia de remogao ().
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Figura 47: Diagrama de caixas para as concentracdes de amonio no afluente (A); final da
alimentacéo (F.A.) e efluente (E) ao longo das fases de operacéo.
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Tabela 15: Carga nitrogenada aplicada e removida em cada fase operacional.

Fases  Proporgao (v/v) (’:ln ';“L’Il) (gf\j:\H/:‘?.l:ji(:;'l) (g(’:\l\lf':i'?t‘_’ligi) Remocao (%)
I 0% 54 0,26 0,26 97
" 1% 76 0,36 0,34 100
" 2% 88 0,42 0,42 99
Y, 5% 171 0,82 0,79 99
\% 10% 290 141 0,57 14

A Figura 43 apresenta as concentragdes de nitrito e nitrato ao longo da operacao
do reator. As concentracBes de amonio também sédo mostradas para melhor compreender
as transformacgfes do nitrogénio. Nitrito foi detectado em baixas concentracBes até o
inicio da Fase IV. Nesse regime, a concentracdo desse composto chegou a valores
proximos a 45 mgNO>-N L. No entanto, ao longo dessa condicdo experimental, a
concentracdo de nitrito reduziu gradualmente, até atingir valores proximos a 0,
permanecendo assim até o final do experimento. Ja em relacdo ao nitrato, esse constituiu
o principal produto da nitrificagcdo. A concentracdo de nitrato no efluente foi aumentando
ao longo das trés primeiras fases, até atingir um maximo de 35 mgNO3™-N L™ na Fase .
Posteriormente, observou-se uma queda na concentracdo do nitrato na Fase IV, variando
entre 3 e 9 mgNOs-N L. Na Fase V, a reducdo da eficiéncia de nitrificacdo foi

acompanhada da reducdo do teor de nitrito, o qual apresentou valores abaixo de 1 mgNOs
-N L2
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Figura 48: Amonio no Afluente (A); Amonio no Efluente (#); Nitrato (m); Nitrito (e) e
remoc&o de nitrogénio total (x).
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A Figura 49 apresenta os percentuais de nitrogénio removidos por assimilagéo e
desnitrificacdo. O percentual total de amdnio removido também esta ilustrado para

melhor compreenséo dos perfis de remocéo de nitrogénio total.
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Figura 49: Nitrificacdo e remog&o de nitrogénio por assimilacao e desnitrificacdo durante
as diferentes fases experimentais.

A remocdo de nitrogénio foi principalmente atribuida a desnitrificacdo ao longo
de todas as fases. Na Fase I, a remocéo global média de nitrogénio foi de 76%, sendo 16%
removido por assimilacdo e 60% por desnitrificacdo. Nesse regime, observou-se completa
oxidacdo do amonio pela nitrificacéo.

Conforme mencionado anteriormente, a transicdo da Fase | para a Fase Il foi
acompanhada por um decréscimo na eficiéncia de nitrificacdo, o que também repercutiu
em menores eficiéncias de desnitrificacdo. No entanto, logo ap6s a adaptacdo da biomassa
a nova condicdo de operacdo, a eficiéncia de nitrificacdo atingiu valores proximos a
100%, o que refletiu no aumento do percentual de nitrogénio removido por desnitrificacao
para 58% no dia 63 do experimento (26° dia da Fase Il). Considerando apenas o periodo
em que a biomassa se encontrava adaptada a alimentagdo com 1% de lixiviado, as
concentrages médias de NH4"-N, NO2™-N - e NO3™-N no efluente foram iguais a 2 mg.L"
13,61 mg.Lte 27,5 mg.L?, respectivamente. Nesta fase, a remocéo global média de
nitrogénio foi de 57%, sendo 12% removido por assimilacao e 45% por desnitrificagéo.

A concentragdo média de N-total presente no efluente nos primeiros dias da Fase
111 (2% de lixiviado) foi de 49,4 mg.L™, sendo a concentragéo de NH4*-N, NO2™-N e NO3°
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-N iguais a 18,4 mg.L?, 4,86 mg.L™ e 26,2 mg.L:, respectivamente. A eficiéncia média
de remocéo de nitrogénio durante esse periodo foi de aproximadamente 47%, sendo 40%
removido por desnitrificacdo e 7% por assimilacdo. Com adaptacédo gradual do consércio
nitrificante no dia 83 (14° dia da Fase Il1), a concentracdo média de NH4*-N no efluente
diminuiu para valores menores que 0,5 mg.L™, permitindo que mais nitrato fosse gerado
e em seguida reduzido pela desnitrificacdo, o que levou ao aumento da eficiéncia de N-
Total. A partir do dia 83 até o final do regime com 2% de lixiviado (dia 96) a remocéo
total de nitrogénio foi 66% (58% por desnitrificagéo e 8% por assimilagéo).

Na Fase IV, 0 aumento de 68% da carga nitrogenada na entrada do reator, apos a
aplicacdo de 5% de lixiviado, apresentou adverso na eficiéncia da nitrificacdo, levando a
baixas remocdes de nitrogénio total (35%). Diferentemente do que ocorreu nas fases
anteriores, observou-se maior acimulo de nitrito em comparagdo com o nitrato. Como o
acumulo de nitrito foi percebido de forma pronunciada, isso indica que tanto as NOB na
nitrificacdo como as desnitrificantes ndo conseguiram oxidar e reduzir esse composto,
respectivamente, o qual pode ter exercido efeito inibitorio a esses grupos bacterianos.
Apos o periodo de instabilidade devido ao novo incremento de lixiviado (5%) no afluente
(a partir do 113° dia do experimento), a remo¢do média de nitrogénio total aumentou para
78%, sendo 76% por desnitrificacdo e apenas 2% por assimilacao.

Na Fase V, devido a baixa oxidacdo de aménio pela nitrificacdo, especialmente
no periodo final dessa condigdo experimental, as concentra¢Ges de nitrito e nitrato foram
menores que 1 mg.L* no efluente. Com a geragdo de nitrato e nitrito afetadas, a remogéo
média de nitrogénio total nessa fase foi de apenas 31%.

Vale ressaltar que o percentual removido por assimilacdo diminuiu ao longo dos
regimes. Isso € devido ao fato que o percentual foi calculado em funcdo da carga
nitrogenada aplicada, que aumentou ao longo das fases com maior percentual de
lixiviado. No entanto, o nitrogénio usado para o anabolismo bacteriano variou em uma
faixa estreita de 7 a 9 mgN.L™ da Fase | a Fase IV. Na fase 5, esse valor diminuiu para

em torno de 6 mgN.L™ pois houve menor geragdo de lodo.

4.3.3.3. Remogdao de fésforo

Os perfis de POs*-P ao longo do experimento estdo mostrados na Figura 50,
enguanto o diagrama de caixa para o fosfato na entrada, apos alimentacéo e saida do reator
esté ilustrado na Figura 51. Observa-se que neste trabalho a concentracdo afluente de
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fosforo variou majoritariamente na faixa entre 15 e 21 mgPO4*- P.L%, e a sua remoc&o
foi bastante afetada ao longo do experimento devido ao aumento do percentual de
lixiviado no afluente. E necessario salientar que o aumento das proporgdes de lixiviado
no afluente ndo provocou aumento significativo nas cargas de fdsforo,

Como esperado, uma vez que o reator foi operado em regime anaerébio-aerobio,
observa-se o desenvolvimento dos OAP, com consequente liberacdo de fosfato na fase
anaerdbia e absorcdo do mesmo na fase aerada. Esse fendbmeno ocorreu ao longo das fases
I, 11 e 111, sendo que durante a Fase I1l, a quantidade de fosfato liberado no liquido na fase
anaerdbia aumentou significativamente em relacdo as duas primeiras fases. 1sso indica
um aumento da atividade dos OAP com adicao de 2% de lixiviado. Ja nas fases IV e V, a
liberacdo e absorcdo de fosfato foram suprimidas.

Na Fase | (teste controle), a quantidade média de fosfato liberado anaerobicamente
foi de 41 mgPO+*-P.L" e a eficiéncia média de remocéo foi em torno de 85%. Observa-
se que durante a transicdo da Fase | para Fase Il, a adicdo de lixiviado no efluente
provocou instabilidade no processo EBPR. Nesse periodo, a concentragdo media efluente
de fosforo aumentou para 22 mgPO4>-P.L, valor ainda maior do que o encontrado no
afluente, que apresentou um valor médio de 17 mgPO.*-P.L™L. Isso ocorreu devido a alta
liberacdo de fosfato na fase anaerdbia e baixo consumo desse nutriente durante o periodo
de aeracdo. Porém, a partir do dia 49 (12° dia de operacdo) até o final da Fase Il, a
eficiéncia média de remocao de fosfato foi de aproximadamente 94%.

Na Fase Ill, apos a adicdo de 2% de lixiviado, a liberacdo de fosfato aumentou
gradualmente, sendo atingida uma concentracdo de 80 mgPO,*-P.L " apds a alimentacéo.
A concentracéo efluente de fosforo foi em torno de 4 mgPO4*-P.L%, de modo que a
eficiéncia média de remocdo de fosfato foi de 80%. Nas fases IV e V a liberagdo de fosfato
foi praticamente suprimida e a remocao foi de apenas 10 e 5%, respectivamente. O fésforo
removido nesses dois ultimos regimes foi devido ao crescimento celular, que contribuiu

com valor menor que 1% na remogéo desse elemento nos regimes 1V e V.
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Figura 50: Concentragdes de fosforo no afluente (m), ao final da alimentagdo anaerdbia

(A), no efluente (@) ¢ eficiéncia de remogao ().
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Figura 51: Diagrama de caixas para as concentracdes de fosfato presentes no afluente (A);
final da alimentacéo (F.A.) e efluente (E) ao longo das fases de operacéo.

4.3.3.4. Teste de ciclo

A Figura 52 apresenta os perfis de concentragdo de amdnio, nitrito, nitrato, fosfato
e DQO, obtidos durantes as medig¢des ao longo do ciclo de operagéo no final das fases |
— V. Durante o periodo de alimentacdo anaerdbia, praticamente todo carbono orgénico,

na forma de acetato, foi consumido. Essa conversdo foi acompanhada pela liberagéo de
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fosfato pelos OAP (nas fases I, 1l e I1l). A separacdo entre as fases de alimentagéo e
aeracdo é representada por uma linha vertical pontilhada. Como se pode observar, a
concentracdo de amonio apds o periodo de alimentacdo foi menor do que no afluente
devido a diluicdo com o liquido remanescente no reator. J& as concentracdes de fosfato
apos o periodo anaerdbio nas fases I, 11 e 11l foram elevadas, resultado da liberacéo do
mesmo pelos OAP. Nas Fases IV e V, ndo foi observado liberacdo de fosfato, e a sua
remocao foi somente para satisfazer o anabolismo bacteriano. As taxas especificas de
remogéo de amonio, fosfato e de desnitrificagdo estdo mostradas na Tabela 16.

O amonio foi completamente oxidado durante a aeragéo nas fases I, Il, 11l e IV,
no entanto, a taxa especifica de remocao de nitrogénio amoniacal (qQNHa4) variou em cada
uma dessas fases. A qNHa foi maior na Fase | (4,8 mgNH2-N.gSSV-1.h') do que na Fase
11 (3,9 mgNH2-N.gSSV1.h?) e ndo foi observado acimulo de nitrito ao longo do ciclo,
ao contrario da fase com 1% de lixiviado, na qual o teor de nitrito chegou a 5,6 mgNO>
N.L. Durante a Fase I, a remogao total de compostos nitrogenados também foi maior
(95%) do que na Fase Il (56%), Esse fato esta relacionado ao maior acimulo de nitrato
no final do ciclo da Fase I1, conforme mostrado na Figura 48. Também foram observadas
altas taxas especificas de remocao de fosfato (QPO.>) para ambas as fases (Tabela 16).
Contudo, a taxa maxima de remocao de P na Fase Il foi superior a Fase | (35% maior),
isto €, 9,1 mgP.gSSV-1.h, e a eficiéncia de remogado de fosfato em torno de 95%. Ja no
teste controle (sem lixiviado), a taxa especifica foi de 5,9 mgP.gSSV-1.h" e a eficiéncia
de remocéo de fosfato foi de 100%.

Na Fase II1, no qual a carga de amonio foi equivalente a 0,42 gNH4* -N.L1d?,
todo amonio foi consumido a uma taxa especifica de 5,9 mgNH4*-N.gSSV-1.h1, contudo,
verificou-se um pequeno acumulo de nitrito ao longo do ciclo. Nessa fase também foi
observada uma elevada liberagdo (95 mgP.L™) e remoc&o de fosfato (100%). Além disso,
a taxa especifica de remocéo de P atingiu o valor maximo de 12,2 mgP.gSSV-1.h't. Ja nas
fases IV e V, ndo foi observado liberagcdo nem consumo de fosfato e a eficiéncia maxima
remocao de fosfato foi de apenas 8 e 6%, para as fases 1V (5% de lixiviado) e V (10% de
lixiviado), respectivamente. No entanto, a remogao de amonio foi de 100% na Fase IV e
a taxa de remocdo foi superior as fases anteriores (I, Il e Il1), apresentando um valor de
7,5 mgNH4*- N.gSSV1.h1. Ja na Fase V a nitrificacdo foi totalmente inibida e ndo houve

oxidacdo de amonio a nitrito a nitrato.
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Figura 52: Testes de ciclo realizados no final da Fase | (A), Fase 11 (B), Fase 1l (C), Fase
IV (D) e Fase V (E). DQO (e), amoénio (m), fosfato (A ), nitrito (#) e nitrato (x).

Tabela 16: Resultados obtidos nos testes de ciclo ao longo do experimento.

Remocéo

Remocéao

Fases de p 3 gNH4 gNOx gPO4
operacéo de&';“ de(l;? (mgNHs-N.gSSV1h1)  (mgNOx-N.gssvih?)  (mgPO.-P.gSSVLh?)
I 97 100 4.8 4,7 6,5
I 100 95 4,1 2,5 11,3
i 99 81 6,41 3,7 16,5
v 99 8 7,9 5,0
V 14 6 0,6 0,3
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4.4. Discussao

4.4.1. Impacto da adicdo de lixiviado na estabilidade do lodo granular aeroébio

Os resultados mostraram que as propriedades de sedimentagdo melhoraram
gradualmente com o incremento do lixiviado da Fase Il a Fase V. Como ja discutido em
outros capitulos, o lodo granular aerébio € uma tecnologia promissora com vantagens em
comparagdo com as plantas convencionais de tratamento de efluentes, porém, o
desenvolvimento de bactérias filamentosas na superficie dos granulos e a instabilidade
estrutural sdo fen6Bmenos comuns em RBS com lodo granular (YUAN et al., 2017). Neste
estudo, foi observado o surgimento de granulos filamentosos a partir do 22° dia de
operacdo da Fase I (0% de lixiviado) (Figura 34C). Concomitantemente, constatou-se
que durante a alimentacdo, ao invés do afluente percorrer o leito de biomassa sedimentada
uniformemente, o fluxo atravessava a camada de granulos pela lateral do reator, seguindo
um caminho preferencial, impossibilitando a distribuicdo uniforme do substrato ao longo
da biomassa, e consequentemente, diminuindo o tempo de contato entre o substrato e a
camada de granulos. Isso interferiu na remo¢do da matéria orgénica durante a fase
anaerdbia (Figura 42), de modo que a concentracdo de matéria organica no final da
alimentacéo anaerdbia fosse em torno de 80 mg.L, bem acima dos valores obtidos antes
desse periodo, isto é 15 mg.L™. Assim, a remocdo incompleta da DQO durante a fase
anaerobia pode ter favorecido o surgimento de bactérias filamentosas na superficie dos
granulos. Resultados semelhantes foram obtidos por ROCKTASCHEL et al. (2013), que
constataram que a alimentacdo de um RBS de lodo granular com alimentacdo em regime
pistonado em condicBes anaerdbias sem mistura interferiu na estabilidade dos granulos.
Esses autores observaram que o curto tempo de contato entre o substrato e a biomassa,
ocasionado pela baixa relacdo altura/diametro (A/D) ndo foi suficiente para a absor¢édo
completa de carbono durante a fase anaerébia. Consequentemente, a maior parte da DQO
alimentada estava presente no inicio da fase de aeragéo, o que resultou em LGA instavel.
O efeito adverso da presenca de DQO no periodo de aeracdo de RBS na estabilidade da
biomassa granular e proliferagdo de filamentos também foi constatado em alguns
trabalhos (PRONK et al., 2015; MOURA et al., 2018; BASSIN et al., 2019).

Nesse estudo, observou-se que, apds o aparecimento de organismos filamentosos
na superficie dos granulos, o seu diametro médio aumentou de 1,1 para 1,8 mm em 15

dias de operagdo. No entanto, apesar desse aumento, houve um maior arraste de solidos
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no efluente final, levando a um decréscimo na concentragdo de biomassa no reator. Esse
resultado pode ser explicado devido ao fato que a presenca de bactérias filamentosas na
estrutura dos granulos interfere nas caracteristicas fisicas dos mesmos, em especial na
densidade e IVL. Conforme descrito por KUMAR et al., (2015) a proliferacdo de
organismos filamentosos provoca um rapido aumento no tamanho dos granulos, e os
mesmos passam a apresentar uma estrutura fofa com baixa densidade, o que pode
ocasionar arraste substancial de solidos do reator, similarmente ao observado nesse
trabalho. Devido ao crescimento dos organismos filamentosos e consequente reducgéo da
densidade dos granulos, o IVLs aumentou de 37 para 55 mL.gSST e a concentragéo de
solidos no reator diminuiu em torno de 50% a partir do final da Fase | ao inicio da Fase
Il. Esses resultados evidenciam a importancia de minimizar a quantidade de matéria
organica presente em condicdes aerobias para evitar o desenvolvimento de filamentos.

Logo apds a adicdo de lixiviado na proporgdo de 1% (Fase 1), observou-se que a
estabilidade estrutural do lodo granular foi reestabelecida, o que pode estar relacionada a
presenca de metais na mistura lixiviado/esgoto sintético. Alguns autores relataram que
tracos de metais sdo essenciais para processos de tratamento anaerébio (SIREN e
KOSAPAC, 1993; VAN HULLEBUSCH, et al., 2003; WANG et al., 2010; HAO et al.,
2016). Muitos metais pesados (por exemplo, Fe, Co, Ni, Cu, Mo) foram encontrados
como componentes essenciais das enzimas que conduzem a numerosas reacoes
anaerobias (VAN HULLEBUSCH, et al., 2003). Os ions bivalentes (Ca, Fe e Ba) também
foram relatados como elementos importantes no desempenho de agregagdo microbiana
(SIREN e KOSAPAC, 1993). Cations como Cu?*, Fe**, zZn?* sdo oligoelementos
necessarios para o crescimento de bactérias, que podem influenciar a agregacao de alguns
microrganismos através de seu efeito nos processos bioquimicos das bactérias (HAO et
al., 2016). Cations metalicos leves (Ca?*, Mg?*, K* e Na*), especialmente Ca?*, liberados
no processo de troca i6nica durante processos de adsorcao e dessor¢do, estdo associados
a melhoria da estabilidade do LGA (WANG et al., 2010)

Em trabalhos desenvolvidos por YILMAZ et al. (2017) e MOURA et al. (2018),
o0s autores adicionaram ions ferro a alimentacdo de reatores de LGA como estratégia para
eliminar as filamentosas e perceberam que a presenga desse reprimiu 0 crescimento
filamentoso e favoreceu a formacéo de granulos densos e compactos. HAO et al. (2016)
também relataram que adicéo de ions Fe?* em baixa concentracgéo (2 mg.L™) foi benéfico
para a agregacao dos flocos de lodo ativado. Conforme apresentado na Tabela 10, que

mostra a composi¢cdo quimica de cada lixiviado utilizado nesse experimento, a

166



Co-tratamento de lixiviado de aterro sanitario e esgoto sintético

concentragéo de ferro foi de 2,6; 1,6 e 2,3 mg.L?* para as amostras de lixiviado A, Be C,
respectivamente. no entanto, o teor de ferro suplementado na mistura afluente
lixiviado/esgoto sintético variou em torno 0,022 — 0,22 mg.L* devido ao fator de dilui¢io
do lixiviado no esgoto sintético (1:100, 1:50, 1:25 e 1:10 nas fases I, III, IV e V,
respectivamente). Esses valores estdo bem abaixo dos reportados pelos autores que
empregaram ferro em sistema de LGA, o que leva admitir como hipotese que a presenca
dos outros metais pode ter contribuido, juntamente com o ferro, para a supressao dos
filamentos e na melhoria na estrutura fisica dos granulos.

Nesse estudo, foi observado também que as concentragdes de proteinas e
polissacarideos nas SPE aumentaram substancialmente com o aumento da proporcao de
lixiviado no afluente (Figura 41). Na Fase V (10% de lixiviado), o teor de proteinas teve
um aumento de 36% em relagdo a Fase | (fase controle), chegando a concentragdo méaxima
de 696 mg.gSSV. Ja o aumento do teor de polissacarideos foi ainda maior, e sua
concentragdo alcangou 476 mg.gSSV?Y, de modo que a razdo PN/PS diminuiu
drasticamente para em torno de 2,2. O aumento do teor de PN e PS pode ter melhorado
as propriedades de sedimentacdo do LGA, tendo em vista que houve uma correlagéo entre
0 acréscimo nos teores desses componentes das SPE e a diminuicdo no IVL. Os menores
valores de IVL foram obtidos durante as fases IV e V, periodo em que as maiores
concentracdes de proteinas e polissacarideos foram registradas. Os valores de VL
variaram entre 23 a 25 mL.gSST?, o que indicou que a biomassa apresentou Gtima
sedimentabilidade nas fases com maiores proporcdes de lixiviado.

A melhoria das propriedades de sedimentacdo do LGA pode estar associada aos
metais presentes no lixiviado. DENG et al. (2016) relatou que a presenca de ions
metalicos com propriedades de coagulacdo propiciou um aumento na producdo de SPE,
acelerando o processo de agrega¢do microbiana e formacao dos granulos aerébios. FANG
et al. (2002) também concluiram que o teor de proteinas aumentou com a adi¢do de ions
metalicos em determinadas concentracdes. SHENG et al., (2010) também relataram que
as SPE tém influéncia significativa nas propriedades de sedimentacdo. De um modo geral,
pode-se depreender que a presenca do lixiviado no afluente pode melhorar as
propriedades fisicas do lodo granular atraves do aumento da producéo de SPE, redugéo
dos organismos filamentosos e consequente reducdo do VL.

Contrariamente aos resultados encontrados nesse trabalho em relagdo a
capacidade de sedimentacdo da biomassa, SANTIAGO (2018) avaliando o co-tratamento

de lixiviado e esgoto sintético em sistema de lodo ativado, obteve valores de IVL
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substancialmente elevados. Semelhante ao atual estudo, o autor avaliou as proporcdes de
0%; 0,5; 0,1; 2,0; 5,0 e 10% de lixiviado em esgoto sintético. O lodo apresentou 6tima
sedimentabilidade com valor de IVL de 42 mL.SST.L* apenas no teste controle (0% de
lixiviado) e boa no inicio do regime com 0,5% de lixiviado, com IVL em torno de 93
mL.SST.L. Nas demais proporcdes de lixiviado, a sedimentabilidade do lodo foi
caracterizada como péssima durante praticamente todo o experimento, com valores de
IVL na faixa de 237 a 611 mL.SST-1L%. O autor também observou a presenca de bactérias
filamentosas durante toda operacdo, porém, ndo foi avaliado a presenga de metais no
lixiviado.

E importante destacar que, apesar do contetido de SPE ter provocado um impacto
significativo na capacidade de sedimentacdo do lodo granular, a concentracéo de SST no
reator decresceu gradativamente, reduzindo em torno de 60% apds o incremento de 10%
de lixiviado. No entanto, ndo foi percebido arraste substancial de sélidos no efluente que
justificassem essa perda de lodo, tendo em vista que as concentracfes de SST aumentaram
em cerca de 26%. Outro ponto a ser destacado € que, ap0s os altos teores de proteinas e
polissacarideos terem se perdurado durante quase todo o experimento, no final da
operacdo, suas concentragfes cairam drasticamente e de forma abrupta. Tal resultado
pode estar ligado a obstrucéo dos poros dos granulos provocado pelos altos teores de PN
e PS. Conforme relatado por ZHENG e YU (2007), as SPE podem diminuir a porosidade
ou promover o entupimento dos poros dos granulos, levando a uma diminuigdo da
atividade bioldgica devido a deficiéncia no transporte de nutrientes ou metabolitos, e
ainda a reducdo do teor de oxigénio dissolvido (OD) nas camadas mais profundas dos
granulos (nacleo da biomassa granular), nas quais uma condi¢do anaerdbia é estabelecida.
Consequentemente, tal ambiente pode forcar determinadas células bacterianas sem acesso
ao substrato a consumirem as SPE localizadas como fonte de energia para sobreviverem
(ZHENG e YU, 2007). Esse fato pode ter acarretado a diminuicdo no conteido de SPE e
do lodo dentro do reator durante o final da Fase V, uma vez que o substrato biodegradavel
ndo estava sendo consumido totalmente, havendo consequentemente menor producéo de
biomassa (Figura 40) e podendo ter levado a formacéo de cavidades ocas na regido central
do LGA, como mostrado na Figura 34P.
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4.4.2. Influéncia das condicdes operacionais no desempenho de remocgéo de carbono,

nitrogénio e fosforo

Muitas pesquisas com tratamento combinado de esgoto doméstico e lixiviado de
aterro sanitario tém alcancado bons resultados, mas a maioria dos estudos aplicou algum
pré-tratamento no lixiviado antes de submeter a mistura (Lixiviado/Esg.) a um sistema
bioldgico e/ou adotou um TRH alto. CHEN et al. (2008), estudando o desempenho de um
sistema de reator de leito movel com biofilme no tratamento de lixiviado de aterro
sanitario, observaram que o TRH teve um efeito significativo na remocéo de NH4*-N.
Quando o TRH foi superior a 30 horas, a eficiéncia total de remocao de aménio foi de
77%, decrescendo para 20% quando o TRH foi reduzido para 18 horas. DI IACONI et al.
(2006), tratando lixiviado em um biofiltro com biomassa granular em um reator operado
com TRH de 15 dias e submetido a cargas organica e nitrogenada de aproximadamente
1,1 kg DQO.m3d! e 0,16 kgN.m3d%, respectivamente, verificaram eficiéncia de remocéio
de 80% para DQO e 20% para aménio.

Nesse estudo, apesar do baixo valor de TRH adotado (5 h), os resultados
demonstraram que a adicdo de lixiviado de idade intermediaria em proporcoes
volumétricas de até 5% da vazdo afluente, o que corresponde a 70% da carga total de
NH4*-N presente no esgoto sintético, ndo afetou o processo de nitrificagdo, e a remogao
de amonio foi em torno de 100% nas fases Il, 111 e IV, conforme mostrado na Figura 50A,
apesar do reduzido tempo de aeragdo adotado no presente trabalho (111 min), bastante
inferior aos demais estudos de co-tratamento de lixiviado e esgoto doméstico. WEI et al.
(2012), investigando a remocdo de nitrogénio em lixiviado com concentracdes de aménio
entre 72 a 1168 mg.NH4*-N.L™, estabeleceram tempo de aeracdo de 640 min para um
RBS com LGA, no entanto a remocéao de amonio foi de apenas 39%.

Ja na Fase V, a nitrificacdo foi inibida substancialmente, sendo a atividade
nitrificante reduzida a 14%. Apesar disso, € interessante destacar a capacidade do LGA
em remover cargas de nitrogénio da ordem de 0,8 gNH4*.Ld™%, tal como observado na
Fase IV.

Embora o incremento de lixiviado na propor¢do volumétrica de até 5% néo tenha
afetado a oxidacdo de amoénio, um acumulo de nitrito ao longo do ciclo foi percebido na
Fase Il (2% de lixiviado) e IV (5% de lixiviado), indicando inibigdo das bactérias
oxidadoras de nitrito (BON).
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Outro ponto a ser destacado é a desnitrificacdo incompleta, o que pode estar
relacionado & alta concentragdo de oxigénio dissolvido (3 a 5 mg.L™?) e ao tamanho do
granulo. Segundo DE KREUK et al. (2007), granulos com pequenos diametros faz com
que o oxigénio dissolvido difunda profundamente nos particulas, levando a um volume
aerobio suficiente para uma rapida oxidacdo do amonio, e apds a remogéo completa dos
nutrientes (aménio e fosfato), o oxigénio se difundird por todo o grénulo e a
desnitrificacdo sera inibida (DE KREUK et al., 2007).

Os resultados revelaram que a oxidagéo do fosfato foi severamente afetada pelo
aumento da proporcéo de lixiviado para 5% na Fase 1V, o que ndo foi observado para
proporces menores (1 e 2% nas fases Il e 111, respectivamente). Tanto a liberacdo de
fosfato durante a fase anaerdbia quanto o consumo do mesmo na fase aerdbia subsequente
diminuiram nesse regime, apesar do acréscimo de apenas 6% na carga volumétrica de
fésforo em relacdo ao da Fase Il (2% de lixiviado). Logo, a reducdo da eficiéncia nao
esta relacionado com o aumento da carga de fésforo. Pode-se entdo supor que a reducéo
do desempenho do processo EBPR tenha sido causada pelos componentes do lixiviado.
No entanto, é importante destacar que durante a Fase 111, mesmo com 2% de lixiviado, a
liberagéo de fosfato foi a mais elevada, com valores em torno de 80 mgPO4>-P.L™. Nessas
circunstancias, é provavel que a diminuicdo da atividades do OAP tenha sido causada ndo
apenas pelo aumento da proporcdo de lixiviado, mas pelo acumulo de nitrito, cuja
concentragéo chegou a 35 mg.L ™.

A reducéo de biodesfosfatagcdo ocorreu concomitantemente com o aparecimento
de granulos de cor escura no RBS (Figura 34 L e M) e com a diminui¢do do teor de
inertes. Conforme descrito por BASSIN et al. (2011), um decréscimo na eficiéncia de
remocdo de fosfato foi observado em um ciclo de RBS de LGA durante o periodo em que
ocorreu 0 acimulo de altas concentracdes de nitrito, e quando a concentracdo de nitrito
comecou a diminuir, a taxa de remocdo de fosfato aumentou novamente. Quando o nitrito
é o intermedidrio da nitrificacdo-desnitrificacdo no sistema, pode ocorrer reducdo da
remocao de fésforo em funcao da presenca de acido nitroso livre, que causa inibi¢ao aos
OAP (PIJUAN et al., 2010; BECH, 2011).

Em relacdo a remocdo de DQO, os resultados mostraram que com proporcao de
lixiviado de até 2%, o efluente apresentou qualidade adequada para o descarte final, sem
implicacgdes para o corpo receptor, apesar da baixa biodegradabilidade do lixiviado. REN
et al. (2017), estudando o co-tratamento de lixiviado e esgoto doméstico em um RBS
com lodo granular aerobio sob um TRH de 12 horas, observaram que, quando aplicaram
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uma carga organica proxima de 1,2 kg DQO.m3d, a remoc&o de DQO foi em torno de
75%, porém, quando a COV foi aumentada para 3,3 kg DQO.m3d, a eficiéncia variou
entre 10 e 30%. No presente estudo, observou-se uma remocao media de DQO superior
aos resultados obtidos por REN et al. (2017). Quando foi aplicado uma COV de 2,06
kg.DQO.m3d? (1% lixiviado) e 3,6 kg.DQO.m>3d? (10% lixiviado), as remoc¢Ges médias
de DQO foram de 86 e 47%, respectivamente. Porém, é importante mencionar que a
remocao da DQO atribuida apenas ao lixiviado foi baixa, em torno de 24% (em média).
Além disso, a remogdo da matéria organica obtida durante a Fase IV (5% de lixiviado)
proporcionou um efluente final com uma DQO média em torno de 200 mgL™?, valor
praticamente equivalente 8 DQO do lixiviado, que foi de aproximadamente 218 mgL ™
(Figura 425). Esses resultados sugerem que a matéria organica do lixiviado foi
praticamente diluida no esgoto sintético, sem ser metabolizada pelo LGA.

O CONAMA N° 430 de 2011 indica apenas a demanda bioquimica de oxigénio
(DBO) como parametro de referéncia para a remocao de matéria organica. No entanto, é
importante ressaltar que a DBO nédo € um parametro confidvel para avaliar o tratamento
de efluentes complexos, tendo em vista que durante o processo de medi¢cdo da DBO,
existem organismos microbianos (adicionados como semente). A presenca de ions
metalicos e outro compostos téxicos pode afetar o crescimento dessas sementes
microbianas, inibindo sua populacdo (MITTAL e RATRA, 2000). Assim é importante
que as analises de DBO, sejam avaliadas com ressalva para analisar a biodegradabilidade
de matrizes complexas como € o caso do lixiviado. De fato, isso foi observado no presente
estudo, uma vez que os valores obtidos nas relaces DBO/DQO apresentaram lixiviados
biodegradavel, resultados que foram contestados no ensaio de Zahn Wellens e durante o
tratamento biol6gico.

Sendo assim, considerando a norma Europeia, os valores DQO efluente obtidos
para a proporcao de até 2% de lixiviado estdo em conformidade com aqueles exigidos nos
artigos 4° e 5° da diretiva Europeia (91/271/EEC do Conselho), que estabelece requisitos
minimos para o lancamento de efluentes no corpo receptor, estipulando que o parametro
da DQO deve ser até 125 mg Oz L* ou reducio de 75% da carga organica. Na fase com
2% de lixiviado, a concentracdo efluente e a reducdo média de matéria organica foi de 74

mg.L? e 82%, respectivamente.
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4.5, Conclusdes

Os resultados obtidos nessa pesquisa, comprova o fato que o aumento de lixiviado
aplicado no co-tratamento com esgoto domestico reduz a eficiéncia do tratamento
bioldgico. Sendo assim, é necessario que se estabeleca uma proporcao lixiviado/esgoto
domestico, conforme o incremento na contribuicdo da carga organica e de nitrogénio
amoniacal na mistura final (lixiviado/esgoto). E importante também destacar que o co-
tratamento apresenta comportamentos distintos para diferentes tecnologias e que as
condigdes operacionais impostas ao reator pode influenciar na qualidade do efluente final.

A eficiéncia média de remocao da DQO nas diversas fases foram: Fase | (sem
lixiviado) 95%, Fase Il (1% de lixiviado) 86%, Fase Il (2% de lixiviado) 82%, Fase IV
(5% de lixiviado) 65%, Fase V (10% de lixiviado) 47%. Apds alcancar o estado
estacionario, a eficiéncia média de remocéao de aménio nas fases I, I, I, 1V, foi 99%,
98%, 99% e 95%, respectivamente. No entanto, na Fase V até o vigésimo segundo dia de
operacdo, a eficiéncia média foi de aproximadamente 77%, em seguida, a remocao
decresceu gradativamente até o final do experimento, alcancando uma eficiéncia de
apenas 18%. A eficiéncia média de remocdo de fosfato nas fases I, II, 111, IV e V, foi 86%,
94%, 80%, 13% e 8%, respectivamente. Esses resultados evidenciam o fato de que o lodo
granular apresenta excelentes vantagens em termo de remocao de aménio, DQO e fosfato
qguando comparado com outros trabalhos que utilizaram outros sistemas bioldgicos no co-
tratamento de lixiviado e efluente doméstico.

Com a adicdo de lixiviado no efluente, as bacteérias filamentosas foram suprimidas
da superficie dos granulos, e ainda, melhorou a estabilidade, e consequentemente as

propriedades fisicas do lodo.
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5. Avaliacdo do desempenho de um reator em batelada sequencial com lodo granular
aerobio na remocao do corante azo Reactive Red 239

5.1. Introducéo

O desenvolvimento industrial é vital para suprir as necessidades da sociedade e
para o fortalecimento da economia de uma nacao. No entanto, a introducdo de matérias-
primas nas mais diversas atividades, bem como a geracdo de residuos e seu descarte,
podem provocar efeitos negativos ao meio ambiente e a saude humana. Entre as
atividades industriais mais poluidoras, o setor téxtil tem se destacado pelo elevado
consumo de agua, e por gerar grandes quantidades de substancias quimicas em sua cadeia
produtiva (SARAYU et al,. 2012), gerando um efluente com elevado potencial poluidor.

Nas induastrias téxteis, 93% do efluente é composto por aguas coloridas
(WIJANNARONG et al., 2013; GUPTA et al., 2015). Os efluentes coloridos contém
materiais toxicos, incluindo corantes reativos, corantes azo sintéticos e muitos outros
produtos quimicos perigosos A descarga direta desses efluentes € uma preocupagéo
ambiental critica, uma vez que pode provocar o blogueio da passagem da luz no corpo
aquatico, alterando a atividade fotossintética do meio, resultando em deterioracdo da
qualidade da agua, devido a reducdo do oxigénio dissolvido, provocando efeitos toxicos
sobre a fauna e flora aquatica (LALNUNHLIMI e KRISHNASWAMY, 2016). Estimam-
se que aproximadamente 15% do total de corantes usados na industria téxtil sdo perdidos
através do efluente sem se ligar a fibra (SARAYU et al., 2012).

Os corantes azo sdo os mais utilizados na industria téxtil devido a facilidade de
sintese, estabilidade e variedades de cores (LOURENCO et al., 2015). Consistem em
compostos aromaticos contendo grupos azo (-N=N-) e substituintes, como amino (-NH>),
cloro (-Cl), hidroxila (-OH), metila (-CHs), dxido nitrico (-NO2) e acido sulfénico (-
SOsNa) (JONSTRUP et al., 2011). Eles s&o projetados para serem resistentes as
condigdes de uso, como exposi¢do a luz solar, lavagem e ataque microbiano. Essas
propriedades dificultam o tratamento dos efluentes contendo esses corantes (SANTOS et
al., 2007; JONSTRUP et al., 2011).

O tratamento de efluentes téxteis tornou-se um grande desafio nas Ultimas
décadas, e ainda ndo existe um método de tratamento especifico considerado ideal e que
seja efetivamente capaz de descolorir e desintoxicar esses efluentes. A medida que as

regulamentagdes ambientais se tornam mais severas, as industrias de processamento téxtil
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séo forcadas a implantar tecnologias mais sofisticadas (SOLIS et al., 2012). Diversas
combinagBes de métodos de tratamento fisico-quimico e bioldgico foram desenvolvidas
para os efluentes téxteis. Os métodos fisico-quimicos como precipitacdo, adsorcéo e
filtracdo por membranas sdo amplamente utilizados. Esses métodos fornecem
descoloracéo eficiente e reducao da matéria organica (MOOSVI e MADAMWAR, 2007),
no entanto, sdo bastantes dispendiosos (SENTHILKUMAR et al., 2011).

A maioria dos efluentes da industria téxtil sdo descarregados em ETES municipais,
que empregam processos bioldgicos, na grande maioria representados pelo processo de
lodos ativados. No entanto, esses sistemas ndo sdo adequados para o tratamento desse
tipo de efluente industrial, mesmo apds diluicdo com os efluentes domésticos, levando a
baixa eficiéncia na remogéo dos poluentes presentes na matriz (VANDEVIVERE et al.,
1998, LOTITO et al., 2012). Em processos de lodos ativados, a maioria dos corantes
passa inalterada, enquanto alguns sdo adsorvidos na biomassa e apenas uma minoria é
biodegradada (SHAUL et al., 1991). A configuracdo de processo mais adequada para
remo¢do dos corantes azoicos em sistemas bioldgicos compreende fases sequenciais
anaerdbias e aerdbias (CINAR et al., 2008). A descoloracdo do corante azo por reacdes
sequenciais envolve a degradacdo do corante azo por reducao ou clivagem da ligacdo azo
por digestdo anaerdbia e biotransformacgdo final de aminas aromaticas geradas em
anaerobiose em condicdes aerébias (KOLEKAR et al., 2012). Os reatores em bateladas
sequenciais (RBS) apresentam grande flexibilidade em relacdo a sua operacdo e sdo
convenientemente utilizados para o tratamento de efluentes téxteis, permitindo a
alternancia de condigBes anaerobias e aerdbias no mesmo meio reacional. Como o tempo
total do ciclo desempenha um papel bastante importante para o processo de descoloracao,
esse pode ser escolhido conforme desejado (CINAR et al., 2008).

Uma das tecnologias de tratamento bioldgico em ascensdo nos ultimos anos é o
lodo granular aerébio (LGA). Esse sistema é baseado no crescimento microbiano na
forma de granulos, sendo composto por uma comunidade densa de organismos
simbidticos, com intensa atividade bioldgica, e que desempenham fungdes importantes
na degradacdo dos poluentes presentes nos efluentes municipais e industriais (SONG et
al. 2009). A tecnologia de LGA apresenta grande potencial para remocao simultanea de
matéria organica, nitrogénio e fosforo em um mesmo reator bioldgico, além de
potencialmente contribuir para o processo de mineralizacdo de corantes azo devido as
zonas aerdbias/andxicas/anaerdbias estabelecidas ao longo da estrutura granular e a sua

maior tolerancia a toxicidade {Formatting Citation}.
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Devido a essas caracteristicas, 0 emprego de LGA para o tratamento de efluentes
téxteis visando principalmente a remocéo dos corantes e a sua descoloragdo tem sido
investigado em diversos estudos (KOLEKAR et al., 2012; LOTITO etal., 2012; LOTITO
et al., 2014; LOURENCO et al., 2015; MATA et al., 2015; FRANCA et al., 2015).
Contudo, o tratamento desses efluentes por meio da tecnologia de LGA ainda necessita
ser melhor explorado, uma vez que os corantes utilizados na industria de processamento
téxtil apresentam diferentes estruturas, as quais irdo demandar distintas configuragdes de
processo para propiciar a degradacdo de cada tipo de corante. Além disso, muitas vezes
o0 tratamento bioldgico, por mais avancado que seja, ndo é suficiente para a degradacgéo
completa dos corantes, especialmente 0s que apresentam estrutura complexa (ANOUZLA
et al., 2009). Nesse caso, uma alternativa vidvel € o uso de enzimas, como azoredutases,
lacases e peroxidases, que sdo capazes de degradar mesmo compostos complexos como
corantes azo (CRISTOVAO et al. 2009; SARKAR et al., 2017; ALMAGUER et al.,
2018), oferecendo vérias vantagens em relacdo aos processos de tratamento
convencionais, tais como aplicabilidade para remo¢do de compostos tdxicos ou
recalcitrantes, operacdo em faixas amplas de concentracdo de poluentes, pH e de
temperatura, e a ndo producdo de lodo (FORGIARINI, 2006; ANSELMO et al., 2008;
BAUMER, 2015).

Um dos corantes bastante empregados na industria téxtil para tingimento de fibras
é 0 Reactive Red 239 (RR239), o qual é classificado como corante reativo. Os corantes
reativos possuem o menor grau de fixacdo a fibra (50-90%) e, portanto, representam a
classe de corante com maior perda nos efluentes téxteis (GUARATINI e ZANONI, 2000).
Esse corante apresenta uma estrutura complexa (Tabela 4), contendo grupos halogénio
(cloro/fluor) e sulfonato de sodio (SO3Na) em sua formula molecular (GUADIE et al.,
2017). Poucos trabalhos investigam a degradacdo desse corante complexo, seja por
processos oxidativos avangados (LIU et al., 2005), biolégicos (CHEN et al., 2003) e
enzimaticos (CRISTOVAO et al. 2009). CRISTOVAO et al. (2009), investigando a
remocdo de varios corantes (Reactive Yellow 15, Reactive Red 239 and Reactive Black
5) por processo enzimatico, observaram que o RR239 foi o corante degradado de forma
mais lenta e com maior resisténcia a degradacao entre os trés corantes avaliados.

Em funcdo das vantagens associados ao processo de LGA na degradagdo de
diversos compostos complexos (WEI et al. 2012; MARGOT et al. 2016; CALUWE et
al. 2017), incluindo corantes usados na industria téxtil (LOTITO et al., 2012; MATA et
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al., 2015; FRANCA et al., 2015; SADRI et al., 2016; YAN et al., 2018), o objetivo deste
trabalho foi avaliar a aplicabilidade dessa tecnologia na degradacdo do corante azo RR
239 em um efluente sintético, e o efeito de diferentes concentracfes desse corante na
estrutura fisica dos granulos e na sua atividade biologica. Uma etapa de pos-tratamento
enzimatico usando enzima peroxidase de Brassica rapa também foi realizada para avaliar

a capacidade de remocéo de cor do efluente oriundo da etapa bioldgica.

5.2. Materiais e métodos

5.2.1. Reator bioldgico e condi¢des de operacao

O sistema experimental foi composto por um RBS com ciclos contendo quatro
fases sequenciais (alimentacdo, aeragéo, sedimentacédo e descarga), conforme descritas na
Figura 13. O RBS (volume de trabalho de 1,5 L) foi operado com uma razdo de troca
volumeétrica de 60%, sendo o efluente retirado a meia altura do contetido do reator. Nessas
condicGes, o tempo de retencdo hidraulica (TRH) foi de 5 h. O reator foi inoculado com
lodo granular proveniente de dois reatores de escala laboratorial que tratavam &guas
residuarias sintéticas com mesma composi¢do. A biomassa foi aclimatada a solucéo de
alimentacdo descrita na Tabela 17 durante um més antes do inicio do experimento visando
investigar a descoloracdo de corante azo RR239 por LGA, conforme detalhado a seguir.
O reator foi alimentado pela sua base, no nivel onde esté localizado o difusor de ar. A
solucdo contendo o corante era diluida em agua da torneira em concentracdes desejadas
de acordo com a fase experimental e armazenada em um galdo de 40 L, sendo misturada
aos meios A e B (Tabela 5) em um ponto antes da entrada do afluente no reator para
permitir obter concentracdes afluentes de aménio, fésforo e DQO de 50, 15, e 400 mg.L"
! respectivamente (Figura 53).

A operacdo do reator foi dividida em 4 fases, de acordo com a concentracdo de
corante no meio de alimentagéo: Fase | (sem corante — experimento controle); Fase Il (10
mgL1), Fase 111 (20 mgL™) e Fase IV (30 mgL™). Durante todas as fases, a composi¢io
dos meios A e B ficaram inalteradas, e a Unica mudanca foi a variacdo da concentragdo
de corante. Apds a introdugdo do corante & alimentacdo na Fase 11, a fase de alimentacéao
foi prolongada de 60 para 90 min para permitir maior tempo de contato do afluente com

0 leito de lodo granular sedimentado. O aumento do periodo de alimentacdo em condicdes

183



Desempenho de um RBS com LGA na remocao de um corante azo

anaerdbios foi acompanhado pela reducéo da duracao da fase de aeracdo de 111 para 81

min de modo a manter o tempo de ciclo invariavel em 180 min (3 h).

Figura 53: Fotos ilustrativas do sistema experimental referente a Fase Ill, com
concentracio de corante de 20 mg.L ™ no afluente. A: Sistema operacional completo; B:
Reator mostrando o lodo granular aerébio durante fase de sedimentacdo; C: Recipientes
de armazenamento dos meios de alimentacdo (A e B) e agua da torneira contendo o

corante dissolvido.

Tabela 17: Resumo das condic6es de operacdo do RBS.

) Fases do experimento
Fase do ciclo
| I 1lelv
Enchimento (anaerdbio sem mistura) 60 min 90 min
Aeracéo 111 min 81 min
Sedimentacao 4 min 4 min
Descarga 5 min 5 min
Duragéo do ciclo 3 horas 3 horas

184



Desempenho de um RBS com LGA na remocao de um corante azo

5.2.2. Testes adicionais de degradacao anaerobia de corante em batelada

Testes de remogéo de cor foram realizados em frascos SCHOTT por um periodo
de 20 h durante a Fase V. A biomassa utilizada nos testes foi coletada do RBS no final
do ciclo. Quantidades iguais de biomassa (em base volumétrica) foram introduzidas em
trés frascos (1, 2 e 3) de 500 mL, os quais foram preenchidos com meio sintético
preparado com acetato de sodio (C2HsNaO:) e corante azo RR239. A quantidade de
biomassa adicionada em cada frasco foi escolhida de modo a se obter concentragéo de
SST semelhante aquela encontrada no reator em operacao. Para avaliar o efeito da carga
organica na degradacdo do corante, o0 meio adicionado aos frascos foi preparado usando
diferentes quantidades de acetato de sddio de modo a obter uma DQO inicial em torno
250, 400 e 600 mgL* nos frascos 1, 2 e 3, respectivamente. A concentragdo de corante
foi mantida em torno de 30 mg.L™. Gas nitrogénio foi insuflado em cada frasco por meio
de difusores porosos para manter condi¢fes anaerdbias e promover agitacdo do meio.
Para evitar a perda de liquido por evaporagdo, os recipientes foram fechados e um
pequeno furo foi feito em suas tampas com o objetivo de permitir a saida do gas
nitrogénio. Amostras foram coletadas de 1 em 1 hora por meio de seringa conectada a
uma mangueira. Uma representacdo esquematica do teste de degradacdo anaerdbia do

corante esta ilustrada na Figura 54.
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Frasco 1 Frasco 2 Frasco 3

Figura 54: Representacdo esquematica do experimento para avaliacdo da capacidade de
degradacéo anaerobia do corante pelos granulos, mantidos sob diferentes concentracdes
de matéria organica (DQO). (1) — nitrogénio gasoso; (2) — registro regulador; (3) — linha
de distribuicdo do gés; (4) — suporte com garra; (5) — frasco SCHOTT; (6) — pedra porosa;
(7) — seringa.

5.2.2.1. Tratamento enzimatico

Ap0s a avaliacdo da degradagdo do corante RR239 em RBS com o lodo granular
aerobio, o efluente final do reator foi submetido a um pdés-tratamento enzimatico para
remocdo da cor remanescente da etapa biologica. Para a realizacdo do tratamento
enzimatico, o pH das amostras foi ajustado até o valor desejado e posteriormente
adicionados os seguintes reagentes: peroxido de hidrogénio (H20z), peroxidase de nabo
e 0 mediador de elétrons 1-Hidroxibenzotriazol hidrato (HOBT). As concentracfes

utilizadas desses reagentes sdo apresentadas na Tabela 18.

Tabela 18: Reagentes e concentracOes utilizadas nos ensaios de descoloracao.

Reagente Concentracao
Corante RR239 10, 20 e 30 mgL™!
Peroxidase de nabo (Brassica rapa) 0,3e0,6 umol L
H20: 100 pmol.L*t
HOBT 100 pmol.L?
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A enzima utilizada nesse experimento foi a peroxidase de nabo (Brassica rapa),
produzida e fornecida pela Empresa Engene Tech Farmacéutica e Biotecnoldgica Ltda.
Esta enzima foi obtida na forma de p6 liofilizado. Uma solucdo enzimatica estoque foi
preparada antes dos experimentos, dissolvendo quantidades pré-definidas de enzima em
agua destilada (1 gL™%), sendo em seguida armazenada sob refrigeragdo a 4 °C.

Para determinar a atividade especifica da peroxidase, foi utilizado o ensaio
descrito por WORTHINGTON (1993). Esse ensaio € avaliado pelo método de 4-
aminoantipireno, utilizando fenol e H,O> como substrato e 4-aminoantipireno como
cromadgeno. O peroxido de hidrogénio (H202) reage com 4-aminoantipirina e fenol, sob
acdo catalisadora da peroxidase. Ha a formacdo da antipirilquinonimina por oxidacdo, e
a geracdo de cor é proporcional & taxa de H202 consumido, consequentemente,
proporcional a concentracdo de enzima ativa no ensaio (NICELL e WRIGHT, 1997,
ALMAGUER, 2018). A taxa de reacdo foi determinada medindo-se o aumento
de absorbancia a 510 nm resultante da decomposi¢do do perdxido de hidrogénio.
Albumina de soro bovino foi usada como padréo para a determinacao da concentracao de
proteina (BRADFORD, 1976). A velocidade de reacdo foi determinada medindo o
aumento da absorbancia a 510 nm resultante da decomposicao do peroxido de hidrogénio,
sendo que uma unidade de atividade enzimatica (U) resulta na decomposi¢do de 1 pmol
de peréxido de hidrogénio por minuto, em pH 7 a 25°C (WORTHINGTON, 1993).

Tendo em vista que varios parametros influenciam no desempenho de remocéo
dos corantes de aguas residuérias, as condi¢cdes 6timas para degradacdo do corante pela
enzima peroxidase de nabo (Brassica rapa) foram determinadas. Foram variados

parametros como pH, temperatura, concentracdo de enzima e quantidade de H.O, Foi

realizado algumas séries de experimentos, variando o pH (4, 7 e 9), as concentracdes de
per6xido (100 p molLt - 200 p molL™?) e enzima (0,2 - 0,6 p molL™) e a temperatura (20
e 30°C). Apos averiguar as melhores condicdes para reacdo de degradacdo enzimatica,
fixou-se 0 pH em 4, temperatura de 30°C, peréxido de 200 1 molL e a concentragéo da
enzima foi variada de 0,3 - 0,6 p molL™.

Para a corre¢do do pH, foi utilizado acido cloridrico. Para esse experimento foi
utilizado como mediador de elétrons, o reagente Hidroxibenzotriazol hidrato (HOBT),
adquirido da Sigma-Aldrich (CAS 123333-53-9). Algumas propriedades do mediador séo
apresentadas na Tabela 19. A cada 10 minutos, uma aliquota era retirada, e feita a leitura.
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Tabela 19: Caracteristicas do mediador de elétrons HOBT

Formula quimica Massa Molar (g/mol) Estrutura molecular
N.
I\; - XH:D
CsHsN30.xH20 135,12 h_x
"OH

5.2.3. Métodos analiticos

Para converter os valores de absorbancia em concentragdo de corante, foram
realizadas curvas de calibracéo para as concentragdes de corante de 0,5, 2, 5, 10, 20 e 30
mg/L no meio tamponado em cada valor de pH estudado (4, 7 e 9). Para determinar as
concentracdes do corante RR239, foram utilizados 5 mL de amostra. O espectrofotdmetro
HACH DR 2800 foi usado para ler a absorbancia das amostras, em triplicatas, no
comprimento de onda de maxima absorcao do corante (Amax=542 nm), que foi estimado
fazendo uma varredura no espectro de absorcéo visivel (400-800 nm). As proteinas (PN)
e polissacarideos (PS), indice volumétrico de lodo (IVL), distribuicdo do tamanho do
LGA, solidos suspensos totais e os sélidos suspensos volateis, densidade, velocidade de
sedimentacdo, tempo de retencdo de solidos foram determinados conforme descritos nos
itens 3.2.6.1, 3.2.6.2, 3.2.6.3, 3.2.6.4, 3.2.6.6, 3.2.6.8 e 3.2.6.11, respectivamente. A
concentracdo de amonio (NH4* - N), fosfato (PO4>- P) e demanda quimica de oxigénio
(DQO) foram determinados conforme descrito no item 3.2.6. Nitrito e nitrato foram
determinados conforme apresentado no item 4.2.3.

5.3. Resultados e discussao

5.3.1. Caracteristicas da biomassa granular: distribuicdo do tamanho de particula, IVL,
velocidade de sedimentacdo, proteinas e polissacarideos e concentracdo de solidos
suspensos

Dois tipos diferentes de granulos foram claramente observados no reator. A Figura
55 (A e B) mostra granulos nas cores branca e amarela, no entanto, a biomassa de
tonalidade branca era predominante no reator. A presenca de grénulos de coloragdes
diferentes pode ser explicada pelo fato de que o reator foi inoculado com biomassa

retirada de dois diferentes reatores, ambos tratando efluentes sintéticos de mesma
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composicao. A biomassa de coloracdo amarela foi retirada de um reator que operava com
granulos em processo de reativacdo apos periodo de armazenamento de 180 dias a 4 °C.
Ja os grénulos de coloragdo branca foram retirados de um reator que estava em operacao
ja ha algum tempo, e ndo haviam sido submetidos a periodos de estocagem como os de
coloracdo amarelada. A diferenca na cor dos granulos também foi visivelmente percebida
na Fase I, apds a adigdo do corante azo a alimentacdo do reator na concentracdo de 10
mgL? (Figura 55C e D). Nessa fase, os granulos de tonalidade branca passaram a
apresentar coloracao de rosa quartzo, enquanto aqueles que possuiam coloracdo amarela
durante a fase sem adicdo do corante, adquiriram uma coloracéo de vermelho rubi (Figura
55F). O aspecto dos granulos mostrados na Figura 55F sugere que houve adsor¢do do
corante Reactive Red 239 (RR 239) na biomassa granular. Aparentemente a adsor¢édo foi
maior nos granulos de cor amarelada, uma vez que esses apresentaram tonalidade mais
avermelhada apo6s a adicdo do corante ao afluente. Esse fato pode estar associado as
concentracfes de proteinas e polissacarideos nos granulos de coloragdes distintas. A
relagdo PN/PS foi substancialmente maior para biomassa de tonalidade amarela (PN/PS
em torno de 8) quando comparada com a aquela que apresentou granulos de coloragédo
branca.

No final da Fase IV (30 mgL? de RR239), ndo foi observada alterago
significativa na coloragdo dos granulos em relagdo a fase anterior (20 mgL* de RR239),
no entanto, durante esse periodo, a biomassa nao possuia mais uma forma arredondada
bem definida, com alguns granulos apresentavam aspectos quebradicos e forma irregular
(Figura 55G e H).

A distribuicdo do tamanho dos granulos (Figura 56) mostra que o diametro médio
dos mesmos variou de 1,2 a 2,6 mm ao longo do experimento. No inicio do periodo
operacional (Fase 1), o diametro médio das particulas era 2 mm, porém, grande parte da
biomassa (41%) apresentava diametro entre 3,0 e 4,0 mm. Decorridos 12 dias da partida
do reator, 52% da biomassa passou a ser composta por granulos com didmetros na faixa
entre 1,0 a 2,0 mm, e 23% da biomassa granular apresentava tamanho entre 2,0 a 3,0 mm.
Em contrapartida, particulas entre 3,0 — 5,0 mm representaram apenas cerca de 11% do
total de lodo.

No 30° de operacdo (final da Fase I), o tamanho das particulas comecou a diminuir
e cerca de 89% dos granulos eram menores que 2,0 mm. Apds a adicdo de 10 mg.L* de
RR 239 ao reator (Fase Il), o tamanho das particulas apresentou um leve aumento e a

proporcdo de granulos com um didmetro maior que 2 mm atingiu cerca de 74% no dia
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39. No entanto, nessa mesma condicao experimental, o didmetro reduziu devido ao fato
de que grande parte dos granulos passou a apresentar tamanhos entre 1 e 2 mm, com
diminuicdo das particulas com tamanho acima de 2 mm. Nas fases Ill e IV, com o
aumento da concentrac&o de corante na alimentagdo para 20 e 30 mg.L ™, respectivamente,
o diametro médio permaneceu praticamente constante em relacéo ao final da Fase II.
Gréanulos aerdbios pequenos tendem a ser mais compactos. Quando as particulas
granulares ndo possuem uma esfericidade bem definida, a relagdo superficie/volume
aumenta, fato que influencia o transporte de oxigénio para seu interior (DE KREUK et
al., 2007) e consequentemente, afeta a remocao de nutrientes. Para SARMA et al. (2016),
granulos estaveis com didmetro de 1 a 3 mm permitem a manutencdo de um grande
namero de células vidveis. SADRI et al. (2016) relatou que 0 aumento no tamanho dos
granulos (para valores maiores que 2,0 mm) contribuiu na biodegradacdo do corante
(AR18) durante a fase aerdbia de tratamento. Segundo os autores, isso pode ter ocorrido
devido ao fato de que os granulos maiores possuem uma zona anaerobia maior, 0 que €
favoravel para a remocao do corante. Apos a adicdo de corante na Fase |1, a alimentacao
realizada de forma mais lenta (90 min) permitiu maior tempo de contato do substrato com
os granulos, e, provavelmente, proporcionou melhores condicGes para que o0
armazenamento de acetato na forma de PHA por organismos acumuladores de polifosfato
(OAP) e/ou organismos acumuladores de glicogénio (OAG). Durante esta fase, o lodo

granular aerobio se mostrou mais estavel e exibiu uma estrutura forte e compacta.
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Figura 55: Imagens obtidas em microscopio estereoscopico dos granulos presentes no
RBS: (A e B) 0% de corante; (C e D) 10 mgL™* de RR 239; (E e F) 20 mgL™ de RR 239;
(G e H) 30 mgL"* de RR 239. As barras de escala nas imagens B, D e F indicam 1000 pum
e nas imagens A, C, E, G e H indicam 2000 mm.
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Figura 56: Distribuicdo do tamanho dos granulos e seu didmetro médio ao longo do
experimento.

A densidade das particulas, o indice volumétrico de lodo (IVVL) e a velocidade de
sedimentacdo estdo apresentados nas Figura 57, Figura 58 e Figura 59, respectivamente.
Nos primeiros 15 dias de operagdo do RBS, a densidade aumentou de 1013 para 1019
g.L %, esse valor permaneceu praticamente estavel até o 49° dia de operagao do reator, ou
seja, apos 20 dias de operacdo na Fase Il. No entanto, durante as fases 111 e 1V, a densidade
dos granulos diminuiu consideravelmente (1023 g.L* para 1008 g.L), o que pode ter
sido provocado por uma pequena ruptura de parte dos granulos. No entanto, isto se ndo
refletiu em perdas na capacidade de sedimentacdo da biomassa, tendo em vista as
pequenas concentracdes de solidos no efluente final e os baixos valores de IVL. A
densidade maxima do lodo granular observada nesse estudo foi inferior aos valores
encontrados por YAN et al. (2018) em um reator com LGA para remocéo
do corante azo Mordant Orange 1, isto é, de 1017 a 1040 g.L™, porém superior aos
valores encontrados por BASSIN et al. (2019), que investigaram o desenvolvimento de
granulos aerobios a partir de lodo ativado. Esses autores reportaram densidade maxima
de 1012 g.L™.

O aumento da densidade ao longo da Fase | provocou um acentuado decréscimo
no indice volumétrico de lodo (IVL), de 56 para 28 mL.gSST* (Figura 58), enquanto que
a velocidade de sedimentacdo da biomassa (obtida experimentalmente) apresentou um

acréscimo de 41 para 45 m.h’t, mas logo em seguida, no 49° dia (Fase Il), a velocidade
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foi reduzida para 33 m.h%, oscilando entre esse valor e 44 m.h durante as Fases Il e IV
(Figura 59). Os valores do IVL estabilizaram e permaneceram praticamente constantes
em torno de 30 mL.gSST? na Fase I, e, embora esse parametro tenha sofrido leve
aumento na Fase 111, atingindo o valor maximo de 46 mL.gSST, permaneceu entre 28 e
38 mL.gSST™ na Fase 1V, indicando que a capacidade de sedimentacéo da biomassa era
boa e que n&o foi afetada pela adicdo de 30 mgL* do corante azo, apesar do tamanho dos
grénulos ter sido menor em comparagdo com a fase controle, desprovida de corante na
alimentacdo do reator. Uma relacéo entre IVLso/IVLs igual a 1, tipica de lodo granular
bem formado, foi observada praticamente até o final do experimento. A reducdo do IVL
também foi observada por MUDA et al. (2010) durante o tratamento do efluente da
indUstria téxtil com lodo granular aerébio, sendo que o valor desse parametro passou de
aproximadamente 270 para 69 mL.gSST. SADRI et al. (2016) também relataram que o
lodo granular aerébio desenvolvido para o tratamento de efluentes téxteis mostrou uma
capacidade de sedimentagdo muito boa, com IVL diminuindo de 136 para cerca de 61
mL.gSST e assim permanecendo praticamente constante durante todo o experimento.

Fase | Fase Il Fase 111 Fase IV
1025 T T :

1020 -
1015 A

1010 +

Densidade (g.L?)

1005 A

1000 T T T - T T T = T T T T T T T

0 6 18 28 44 49 56 63 71 76 82 89 105
Tempo (dias)

Figura 57: Densidade dos granulos nas diferentes fases do experimento.
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Figura 58: Indice volumétrico de lodo nas diferentes fases do experimento, IVLs (A) e
IVL3o (0).
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Figura 59: Velocidade de sedimentacdo das particulas durante as diferentes fases
experimentais: método da proveta () e Lei de Stokes (A).

Durante os primeiros 30 dias de operacdo na Fase | (sem corante), a concentracéo
de proteinas (PN) e polissacarideos (PS) apresentou valores relativamente elevados, que
variaram de 457 a 637 mg.gSSV! e de 48 a 87 mg.gSSV, respectivamente (Figura 60).
Entretanto, ao longo da Fase Il com a adicdo de 10 mgL™ corante, o contetido de PN e PS
no lodo decresceu drasticamente. Uma diminui¢do em torno de 60% no teor de PN foi
observada em apenas sete dias nessa condi¢do operacional, e posteriormente a
concentracdo de PN permaneceu praticamente constante em torno de 170 mg.gSSV™* até
o final dessa condicdo. Nas fases subsequentes (Fase 11l e 1V), o teor de PN variou na
faixa estreita entre 153 e 257 mg.gSSV1. Ja em relacéo ao teor de PS, ndo foi observado

194



Desempenho de um RBS com LGA na remocao de um corante azo

grande variacdo durante a transicdo da Fase | para Fase Il, na quais as concentragdes
médias de PS foram de 67 mg.gSSV! e 52 mg.gSSV?, respectivamente. Porém, uma
diminuicdo em torno de 64% foi verificada no final da Fase Il, periodo no qual a
concentracio média de PS atingiu o valor minimo de 16 mg.gSSV™*. Nas Fases Il e 1V,
o teor de PS variou entre 17 e 34 mg.gSSV*. Diferente dos resultados encontrados nesse
trabalho, no qual os componentes das SPE diminuiram com a presenca de corante, SADRI
et al. (2016) observaram que o aumento da concentracao inicial de corante de 50 para 100
mgL* causou a producio excessiva desses exopolissacarideos, o que levou a instabilidade
dos granulos, prejudicando a remocéo de corante.

A proporcdo entre os dois principais componentes das SPE n&do variou muito
durante as Fases II, Il e IV, de modo que a relagdo PN/PS tenha permanecido
majoritariamente entre 7 e 10. Alguns valores para a relacdo PN/PS fora dessa faixa foram
encontrados, notadamente na Fase Il (5,5) e Fase Ill (4,5) e Fase IV (12). Portanto, a
maxima relagdo PN/PS foi encontrada durante o tratamento do efluente com a maior
concentragéo de corante (30 mg.L™?). Alguns estudos sugeriram que uma PN/PS mais alta
é benéfica para a formacdo e estabilidade de granulos (ZHU et al., 2012; ZHU et al.,
2015). A preponderancia de PN sobre PS foi verificado durante todo experimento,

principalmente na Fase 1V.
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Figura 60: Perfil de PN e PS no LGA e a relagdo entre esses dois pardmetros durante as

diferentes fases experimentais.

As concentracdes de sélidos suspensos totais (SST) e s6lidos suspensos volateis

(SSV) no reator ao longo do periodo experimental estdo mostradas na Figura 61. A
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concentragéo de SST inicial foi de 5 g.L™ e aumentou rapidamente nas primeiras semanas
de operacdo do RBS, alcancando o valor de 11 g.L no final da Fase I. Este rapido
acumulo de granulos no reator do dia 14 ao dia 29 ocorreu devido ao fato da biomassa
ndo ter sido removida do reator para permitir o aumento do tempo de retencéo de sélidos
(TRS) de 15 para aproximadamente 40 dias. O aumento do teor de sélidos no RBS
também foi facilitado pelas boas propriedades de sedimentacdo dos granulos aerdbios,
minimizando a perda de biomassa junto ao efluente final, cuja concentragdo média foi
apenas em torno de 0,06 gSST.L™. Elevados TRS foram reportados em estudos anteriores
como sendo favoraveis para a biodegradacdo de corantes. FRANCA et al. (2015)
avaliaram o efeito de um corante azo (Red Acid 14) no desempenho de um reator com
LGA, e observaram que a reducdo do TRS de 25 para 15 dias desencadeou uma reducao
de 30% no rendimento da biodescoloracdo. FONGSATITKUL et al. (2008) relataram que
um alto TRS favorece a adaptacdo das bactérias a compostos potencialmente toxicos e/ou
inibidores, bem como a metabolizacdo de compostos carbonaceos de dificil
biodegradacao.

O aumento no TRS foi acompanhado pelo aumento do teor de inertes na biomassa
(Figura 61). Da Fase | (sem corante) para Fase Il (10 mgL™ de corante), o teor de inertes
aumentou de 8 para 23%, respectivamente. Na Fase | (sem corante), os granulos
apresentaram valores de SSV/SST acima 92%, no entanto, nas Fases II, Ill e IV a
porcentagem foi ligeiramente menor, variando entre 71% a 77%.

Com a adi¢do do corante na alimentacdo na Fase 11, a concentracdo de biomassa
sofreu uma diminuicdo nos primeiros dias, provavelmente em funcdo da mudanca de
ambiente. A partir do dia 42 até o final do periodo experimental, a concentracdo de
biomassa no efluente foi sempre mantida em um valor acima de 10 gL, com exce¢io do
dia 98 (primeiro dia da Fase 1V), devido a perda acidental de biomassa. Este evento levou
a uma diminuicdo no TRS e consequente reducdo na remog¢do de amonio, conforme sera
visto na se¢édo 5.3.2.

Conforme apresentado na Figura 62, no final da Fase | (sem corante), a relagéo
A/M diminuiu de 0,42 para 0,12 gDQOgSSV1d?! e a concentragdo de biomassa
aumentou de 5 g.L ! para 11 g.L%, no 29° dia de operagéo. No final da Fase Il, observou-
se um leve aumento na relagdo A/M, com valores em torno de 0,3 gDQOgSSV1d?,
permanecendo praticamente constante até o final do experimento. Uma alta relagédo

alimento/micro-organismo (A/M), apesar de facilitar o crescimento microbiano (LOBOS
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et al., 2008), pode levar a formacao de granulos instaveis, conforme reportado por LI et
al. (2011).

N&o ocorreu variagdo no coeficiente de producdo de biomassa (Yobs) nas fases I,
I, Il e 1V, o qual apresentou um valor médio de 0,46; 0,45; 0,50 e 0,46 mgSSV.mgDQO"
! respectivamente (Figura 62). Esses resultados sugerem que o corante azo RR239 ndo

provocou efeitos adversos a biomassa granular aerdbia.
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Figura 61: Concentracdo de solidos suspensos totais (SST), solidos suspensos volateis
(SSV) no reator, tempo de retencdo de sélidos e relagdo SSV/SST.
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Figura 62: Relacéo alimento/microrganismo (A/M) e producdo de lodo no reator (Yobs)
ao longo das fases I, I, Il e IV.
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5.3.2. Desempenho do reator em relacéo a remocao de matéria organica e nutrientes

Os perfis de DQO e sua eficiéncia de remocao estdo representados na Figura 63A.
E possivel observar que a DQO na entrada no reator (afluente) foi em grande parte do
experimento mantida em aproximadamente 400 mg.L ™%, com excecéo do dia 24 ao dia 51,
quando foi correspondeu a 290 mg.L™ . Essa reducdo nos valores da DQO afluente deve-
se a preparacdo do efluente sintético e/ou a sua degradacdo dentro do recipiente de
armazenamento. Na Fase inicial da operacio, a DQO efluente média foi 36 mgL™, e a
remocgédo percentual de DQO foi de aproximadamente 90%. N&o foram observadas
diferengas significativas no desempenho do reator em relacdo a remocdo de DQO ao
longo das fases, sendo apenas percebido um decréscimo mais acentuado dessa remocao
durante a transicdo das Fases | e Il, fato possivelmente relacionado a adicdo do corante
na alimentacdo. No entanto, o lodo granular adaptou-se bem a nova condi¢do em apenas
3 dias de operagéo na Fase 11 apds a adicdo de 10 mgL™ de corante (dia 39 de operagéo),
alcancando eficiéncias estaveis de remocdo de DQO em torno de 90% (dia 55 do
experimento). Tais resultados permitem inferir que o corante nao afetou negativamente a
remocdo de matéria organicas nas concentragdes 10, 20 e 30 mgL™, comprovando a
capacidade do LGA em suportar a presenca desses compostos (GIESEN et al. 2013;
FRANCA et al. 2015).

No presente estudo, a maxima eficiéncia de remocdo de DQO, isto é 92%, foi
maior do que aquela observada em outros sistemas de tratamento de efluente da industria
téxtil, os quais empregaram tempos de retencdo hidraulica (TRH) mais longos do que
nesse estudo. SENTHILKUMAR et al. (2011) relataram maxima remocdo de DQO de
88,5% em um reator UASB com COV aplicada em torno de 5.6 kgDQO.m=3d e um TRH
de 24 horas. CINAR et al. (2008), investigando a biodegradacéo de corante azo em RBS,
obtiveram remocado total de DQO de 92% operando com tempo total de ciclo de 48 horas,
no entanto, quando o reator passou a operar com ciclos de 24 h, a eficiéncia caiu para
86%.

Em geral, a remocdo da DQO afluente foi praticamente completa na fase de
alimentacdo anaerdbia, com excecdo de alguns dias da Fase I, Ill e IV. Porém, a remocéo
global de DQO foi muito similar ao longo de todo o experimento, variando de 80 e 95%.
Na Fase 1V, o efluente final apresentou uma DQO de 66 mg L™, e a eficiéncia média de
remocao de DQO foi de aproximadamente 85%. Essa reducdo observada na Fase IV ndo

deve ser associada ao aumento da concentragdo do corante (30 mgL™t) uma vez que ndo
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houve tempo suficiente para adaptacdo dos microrganismos presentes na biomassa a nova
condigé@o imposta ao afluente.

Contudo, apesar da reducdo na eficiéncia remogéo do carbono, durante todo o
periodo operacional do reator, a DQO esteve sempre abaixo do limite para descarga em
corpos d'agua superficiais. Segundo a Diretriz DZ-205, R6/2007 da Comisséo Estadual
de Controle Ambiental do Rio de Janeiro (CECA) que controla a carga organica em
efluentes liquidos de origem industrial, o valor de DQO para efluentes da industria téxtil

ndo deve ultrapassar o limite de < 200 mg.L™* ou 4,0 kg.dia™.
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Figura 63: Concentra¢des de matéria organica (DQO) no afluente (m), ao final da
alimentacdo anaerdbia (A), no efluente (@) ¢ eficiéncia de remogao (x).

O perfil de concentracdes de amoénio no afluente, apos alimentacéao e efluente e
suas respectivas eficiéncias de remogdo estdo mostrados na Figura 64. No presente
estudo, foi demonstrada a excelente capacidade do LGA em remover esses nutrientes em
ciclos muito curtos. O aumento na concentracio de corante da Fase Il (10 mgL™) para a
Fase 111 (20 mgL™) n&o teve efeito sobre a capacidade de nitrificagdo, no entanto, durante
a transicdo da Fase I11 para a Fase IV (30 mgL™) ocorreu uma leve reducio na remogao
do amdnio, com concentragdo em torno de 6 mgL™ no efluente final, o qual situa-se fora
dos limites estabelecidos pela Norma Técnica NT-202, R10/1986 da CECA, que
estabelece uma concentragdo maxima de 5 NH4*-NL™. Porém, esse valor encontrava-se
bem abaixo do limite méximo permitido pelo CONAMA n° 430, 2011 para langamento
de amdnia em corpos receptores (20 mgNH4*-NL1) (BRASIL, 2011). A eficiéncia média

de remocdo do nitrogénio amoniacal foi de 98%, resultando em baixa concentragdo
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efluente (1 mg NH4*-NL™). MUDA et al. (2010), estudando a aplicagdo de LGA para
tratamento de efluente da industria téxtil em um RBS com tempo de ciclo de 6 h (340 min
de aeracdo) e concentracbes de amonio afluente variando entre 30 a 40 mg.L1,
observaram remocdo desse substrato nitrogenado de 67% na Fase inicial da operacdo do

reator, aumentando para 95% no final do experimento.
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Figura 64: Concentragdes de amdnio no afluente (m), ao final da alimentagdo anaerobia
(A), no efluente (@) e eficiéncia de remogao (x).

As concentracdes de fésforo no afluente, apds alimentacdo e efluente e suas
respectivas eficiéncias de remocdo estdo mostrados na Figura 65. O desempenho do
processo EBPR melhorou gradualmente ao longo da operacdo. Na Fase | (primeiros 32
dias), as concentracdes de fosfato no efluente ficaram acima de 11 mgL™, e a eficiéncia
de remogdo variou de um minimo de 9,5% a um maximo de 70%. A baixa eficiéncia de
remocao de fosfato deveu-se provavelmente ao fato de que, apesar da idade do lodo ter
sido controlada em torno de 15 dias durante a primeira fase experimental (sem corante),
parte da biomassa presente no reator havia sido armazenada por um longo periodo de
tempo sob refrigeracdo (180 dias), o que causa uma perda da atividade de
biodesfosfatacéo.

Com o enchimento anaerdbio prolongado (90 min) a partir da Fase Il, percebeu-
se maior liberacdo de fosfato e a sua remocdo no estagio aerado foi melhorada. A
liberacdo média de fosfato no periodo de alimentacdo anaerdbia aumentou de
aproximadamente 21 mgPO4*- P.L na Fase | para 70 mgPO4>- P.L™ na Fase 1l. Durante
a Fase 11, a eficiéncia de remocao de fosfato aumentou para 93%. A eficiéncia de remocao

de fosfato foi aumentada gradativamente com o incremento do corante no afluente. Na
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Fase 111, a remogdo média de fosfato foi de 95%, com excec¢do dos dias 66 e 73 (4° e 11°
dia de operacdo da fase com 20 mgL™ de corante), nos quais a remogdo média foi de
73,5%. Na Fase IV (30 mgL™* de corante), a quantidade média de fosfato liberado foi de
61 mgPOs*-P.L e a eficiéncia média de remogao foi em torno de 96%. Esse desempenho
estd bem acima ao reportado em estudos anteriores envolvendo sistemas de lodo granular
aerobio (WANG et al. 2009; BASSIN et al. 2019). Em virtude de outros trabalhos acerca
da remocao de corante em reatores com LGA néo terem investigado a remocao de fosfato,
a comparacao dos resultados obtidos nessa pesquisa com outros da literatura nao foi
possivel.

A Figura 66 apresenta a liberacdo especifica de fosfato por grama de SSV.
Observa-se que a liberacdo especifica média de fosfato durante os primeiros 15 dias de
operagéo da Fase | (sem corante) variou de 0,5 a 3,2 mgP.gSSV1. Porém, no final da Fase
| (32° dia), a liberagdo especifica foi de 8,5 mgP.gSSV! decrescendo logo em seguida
com adicdo do corante RR239 para 5 mgP.gSSV1. No entanto, foi logo restabelecida,
alcancando aproximadamente 10 mgP.gSSV?! (dia 49). A alta liberagdo permaneceu

praticamente constante até o final do experimento, variando de 9,5 a 7,1 mgP.gSSV.
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Figura 65: Concentragdes de fosforo no afluente (m), ao final da alimentacdo anaerdbia
(A), no efluente (@) e eficiéncia de remocgao (x).
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Figura 66: Liberacao especifica de fosfato por grama de SSV ao longo das fases I-1V.

As concentragdes dos compostos nitrogenados (NO2 e NO3’) e remocao total de
nitrogénio foram avaliadas ao longo das Fases I - IV (Figura 67). A concentracdo de NOy
e NOs™ ap0s o estagio anaerdbio foi proxima a zero em todas as fases experimentais, o
que indica desnitrificacdo completa desses compostos remanescentes do ciclo anterior.
N&o foram detectadas concentracGes significativas de nitrito durante as fases
experimentais | - IV, porém, observou-se um aumento progressivo da concentracao do
nitrato, o qual apresentou valores médios 6,20 (Fase I), 18,23 (Fase I1), 25,70 (Fase 1ll) e
13,90 mgNOs™-N.L* (Fase 1V). A maior eficiéncia de desnitrificacdo foi observada na
Fase | (0% de corante), no qual a remocé&o de nitrogénio situou-se na faixa compreendida
entre 79 e 95%. No experimento utilizando 10, 20 e 30 mgL™ de corante, a remogao
méaxima de nitrogénio obtida ficou em torno de 85%, 53% e 73%, respectivamente.

O perfil de remocéo de nitrogénio total sugere que a nitrificacdo e desnitrificacdo
simultanea ndo foi estavel ao longo do experimento. Isso pode ter uma possivel correlagao
com diametro do granulo e a concentragdo do OD. Valores de remocgdo de nitrogénio
variando em faixa similar (50 a 80%) para granulos com diametro de até 2 mm e

concentragdes de OD de 5,5-6,0 mgL™.
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Figura 67: Amonio no Afluente (A ); Amoénio no Efluente (#); Nitrato (e); Nitrito (m) e
remog&o de nitrogénio total (x ).

5.3.2.1. Testes de ciclo

Testes de ciclo foram realizados no final das fases I - 111 para avaliar a dinamica
de DQO, nitrogénio e fosforo ao longo do ciclo (Figura 68). Como se pode observar, as
fases de alimentagdo e aeracdo tiveram durac@es distintas. Apos a adi¢do do corante, 0
periodo anaerébio (alimentagdo) passou de 60 para 90 min, em contrapartida, 0 estagio
aerobio foi reduzido de 111 min para 81 min para manter o tempo total de ciclo inalterado
em 180 min. Mesmo com a reducdo do periodo de aeracdo, 0 reator ndo apresentou
problemas na remocéo de nutrientes, e as concentragdes de amonio e fosfato no efluente
final foram menores que 1 mg.L™ em todas as fases experimentais com adigo de corante.
A Tabela 20 apresenta as eficiéncias de remocao de aménio e fosfato e as taxas especificas
de remocdo desses dois substratos.

A DQO foi quase totalmente removida durante o periodo de alimentagéo
anaerdbia, com remocdo proxima a 93%, 91% e 92% para as fases I, Il e IlI,
respectivamente. O amonio foi completamente oxidado nos primeiros 90 minutos de
aeracdo. A remocao de nitrogénio total e a taxa especifica de remocao de aménio (QNH4"),
da desnitrificacdo (QNOX) e de fésforo (qPO4*>) variou em decorréncia da condigdo de
cada fase. Na Fase | (sem corante), a qNH4* foi estimada em 2,8 mg mgNH4*-N.gSSV-
! hl. Nitrito e nitrato remanescentes do ciclo anterior eram desnitrificados durante a

alimentacdo anaerobia, com o lodo sedimentado. No efluente final, as concentragdes de
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NO, e NO3 foram de 1,7 mgN.L™* e 6,9 mgN.L ™}, respectivamente. Assim, levando em
consideracdo a concentracdo de nitrogénio afluente (como amonio), o nitrato e nitrato
remanescentes do ciclo anterior, a remogéo de nitrogénio total foi calculada como sendo
de 85%. Com relacdo ao processo EBPR, observou-se que a liberacdo de fosfato sob
condigBes anaerobias foi elevada (53 mg PO4*-P.L 1), e a quantidade de fosfato absorvida
no estagio aerado subsequente foi de aproximadamente 50 mg POs*-P.L?, levando a uma
concentracdo efluente em torno de 3 mg POs*-P.L ! e eficiéncia de remoc&o de 83%. A
taxa de absorcio de P durante a aeracio foi calculada como sendo 3,3 mgP.gSSV-1.h2.

A taxa especifica de remocdo de amodnio permaneceu praticamente constante com
0 aumento da concentragao do corante no afluente, apresentando valores de 3,5 e 3,3 mg
mgNH4*-N.gSSV1.h" nas fases Il e 111, respectivamente. Esses resultados sugerem que o
corante RR 239 ndo provocou nenhuma inibicdo as bactérias nitrificantes em
concentracdo de até 20 mg.L* do RR239. Durante as fases Il e 111, a remogéo de amonio
foi de 100%. Em ambas as fases, o principal produto da nitrificagdo foi nitrato, enquanto
que as concentragBes de nitrito foram inferiores a 1 mgNL™. Os valores de nitrato no
efluente foram de 10 mgN.L™* e 10,5 mgN.L* para as Fases Il e 111, respectivamente. Na
Fase Il, a remocdo de nitrogénio foi de 83%, enquanto que na Fase Ill, foi de 76,5%. No
entanto, a liberacdo anaerdbia de fosfato e a absor¢cdo do mesmo na fase aerada
aumentaram com o incremento do corante no afluente. Na Fase 11, a liberacdo de fosfato
alcancou 65 mgP.L ! e a quantidade desse nutriente absorvida posteriormente foi superior
a fase controle (sem corante). Mesmo com a reducdo do tempo de areacdo, a eficiéncia
de remocdo de fosforo alcancou 93%, apresentando uma taxa de absorcdo de 5,6
mgP.gSSV1.ht. Na Fase 111, a quantidade de fosforo no inicio da fase aerada foi superior
aos valores encontrados nas duas primeiras fases (~85 mgP.L™1), decorrente da elevada
liberacdo de P. A concentracdo de fosfato durante essa fase foi praticamente consumida
até 60 min de aeragao sob uma taxa de absorcéo de 9,9 mgP.gSSV1.h. A quantidade de
P absorvida na Fase 111 foi de aproximadamente 91%.

Em relacdo a taxa de desnitrificagdo, observa-se que para as fases Il (2,8 mgNOy
-N.gSSV1h?1) e 1l (2,6 mgNOx-N.gSSV?1-h1), as taxas foram semelhantes e
apresentaram valores maiores em relagdo a Fase | (1,7 mgNOx-N.gSSV1-ht) (Tabela
20). Os resultados sugerem que o tamanho médio dos granulos influenciou a taxa de
consumo de nitrito e nitrato, tendo em vista que durante as fases I, 11 e 111, as particulas

apresentaram tamanhos médios de 1,2; 1,68 e 1,70 mm, respectivamente. Conforme
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reportado por DE KREUK et al. (2005), a aumento da zona anoxica intensifica o potencial

de desnitrificagao.
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Figura 68: Testes de ciclo realizados no final da Fase I (A), Fase Il (B) e Fase IlI (C).

DQO (e), amonio (m), fosfato (A ), nitrito (o) € nitrato (x).

Tabela 20: Resultados obtidos nos testes de ciclo ao longo do experimento (fases I, Il e

).

Remogé&o Remocéo " NOX 3
Fases de oy " aNH4 - N a L qPO&-P
operacéo e 'Eﬂ/_(: ; R Izo% & (mgNH,*-N.g SSVL.h?) (mgNOx-l;l).gSSV M (mg POF-P.gSSVLhY)
| 100 82 2,8 1,7 3,3
I 100 95 3,5 2,8 6,4
11 99 91 3,3 2,6 9,9

5.3.3. Degradacéo do corante Reactive Red 239
5.3.3.1 Desempenho de remocéo do corante com LGA no RBS

A remocao de cor nas concentragdes de RR239 de 10 mgL™?, 20 mgL™ e 30 mgL-
! estdo apresentadas na Figura 69. A remocao de cor foi muito baixa durante todo periodo
experimental, e ocorreu somente na fase anaerdbia. A contribuicdo da fase aerdbia para a
degradacdo do corante foi nula. As remogdes médias de cor para as fases Il, Il e IV foram
9%, 7% e 4%, respectivamente. Esses resultados podem estar relacionado ao fato do
RR239 ser o corante com maior potencial redox, sendo portanto, o mais dificil de
degradar (CISTOVAO et al., 2009). Além disso, ele contém &tomos de nitrogénio e
grupos sulfonados que dificultam a quebra da molécula (KARADAG et al., 2008).
Adicionalmente, a presenga de grupos substituintes no anel aroméatico em diferentes
posicbes pode reduzir a taxa de descoloracdo a valores nulos. Nos corantes azo

sulfonados, como € o caso do utilizado na presente pesquisa (RR239), a posicdo e o
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namero de grupos SOsH afetam a velocidade de degradagéo do corante (SILVA et al.,
2012; ALMAGUER, 2018), dificultando a sua degradacdo por via bioldgica.

No geral, os corantes sdo compostos recalcitrantes e dificeis de degradar
biologicamente, sendo necessario tempo longo para adaptacdo e desenvolvimento de
organismos capazes de degrada-los (MUDA et al., 2010). No entanto, FRANCA et al.
(2015), estudando o efeito de um corante azo (Red Acid 14) presente em um efluente
sintético no desempenho de um reator com lodo granular, observaram que a biomassa se
adaptou rapidamente as condi¢des impostas, atingindo remocao desse corante superiores
a 85% com apenas 7 dias de operacdo. MATA et al. (2015) avaliaram o desempenho de
um reator com lodo granular no tratamento de um efluente téxtil contendo o mesmo
corante azo, obtendo remocao de 80-85% ao longo de todo o periodo experimental, com
um bom rendimento mesmo no primeiro dia de operacdo. KOLEKAR et al. (2012)
também reportaram degradacdo completa do corante reactive blue 59 em um reator de
lodo granular aer6bio com tempos de ciclos de 8 a 12 horas.

E importante ressaltar que apesar da ineficiéncia do LGA na descoloragdo do
corante azo RR239 com tempo de ciclos de 3 horas, 0 mesmo ndo causou impacto adverso
na remoc¢do de matéria organica e nutrientes, tampouco na estabilidade dos granulos,
como provado pelo baixo SST no efluente e pelos excelentes valores de IVVL das amostras
de biomassa. J& nos sistemas biol6gicos convencionais, como no caso dos processos de
lodo ativado, estudos comprovam que esses sistemas sao sensiveis a maioria dos corantes
presentes nos efluentes téxteis, os quais afetam o desempenho do tratamento biologico
(DELEE et al., 1998, LOTITO et al., 2012).
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Figura 69: Concentracfes de RR 239: Afluente (A); ao final da alimentagdo anaerdbia
(e) e no efluente (m).

5.3.3.2. Testes adicionais de degradacéo anaerdbia de corante em batelada

Os resultados do teste de degradacdo anaerébia com duragédo de 20 h e diferentes
cargas organicas aplicadas séo apresentados na Figura 70. O consumo de DQO foi maior
nos primeiros 60 min (1 h), durante o qual foi removido 53, 74 e 85% da DQO dos meios
presentes nos frascos 1 (DQO inicial de 200 mgL™?), frasco 2 (DQO inicial de 357 mgL"
1, e frasco 3 (DQO inicial de 600 mgL™), respectivamente. No final do teste, a eficiéncia
de remocéo de DQO alcancou 72%, 89% e 86%, para 0s meios dos frascos 1, 2 e 3,
respectivamente. A DQO remanescente em cada frasco pode ser considerada nao
biodegradavel pois esse pardmetro permaneceu constante durante a maior parte do
experimento no valor minimo. Vale mencionar que a remoc¢do de DQO na forma de
acetato em condicGes anaerdbias € acompanhada da producao de PHA pelos OAP e OAG
(FANG et al. 2009; BASSIN et al., 2019)

As reducdes percentuais de cor foram de 38%, 40% e 43% para os frascos 1, 2 e
3, respectivamente. Apesar dos percentuais de remocgdo terem sido parecidos, 0sS
resultados sugerem que o acréscimo da DQO aumentou ligeiramente a taxa de remogéo
do corante azo com o0 aumento da carga organica aplicada. As taxas especificas (em
funcéo do teor de SSV) de degradacao bioldgica de corante foram calculadas como sendo
de 0,11; 0,13 e 0,134 mgRR239.9SSV1.h" para os frascos 1, 2 e 3, respectivamente. Se
levar em conta a taxa volumétrica de remocdo de corante, pode-se calcular o tempo

necessario para sua remocdo completa em anaerobiose. Para os frascos 1, 2, 3,
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determinou-se que esse tempo seria 32, 30 e 28 h, respectivamente. Esses dados indicam
que o periodo anaerdbio do RBS deveria ser em torno de 30 h para permitir completa
biodegradacao do corante azo. No entanto, em condi¢des normais, de operacdo do reator,
ndo ha mistura completa na fase anaerobia, durante a qual os granulos estdo estaticos
(sedimentados). Nesse contexto, é possivel que a duracdo dessa fase tenha que ser ainda
mais longa do que o previsto pelo teste de degradacéo anaerdbia para descoloragéo total
do afluente.

E vélido mencionar que a taxa de remocéo do corante permaneceu relativamente
constante ao longo do teste, ndo sofrendo variacdo quando a DQO externa (acetato) foi
consumida praticamente de forma integral ap6s 1 h de teste. E possivel que durante o
periodo sem DQO externa, os PHA acumulados durante o periodo inicial de 60 min
serviram como doador de elétrons para a reducdo do corante. PANDEY et al. (2007)
relataram a necessidade de um substrato auxiliar (priméario) que sirva como doador de
elétrons durante a descoloracdo em condicbes anaer6bias, mesmo em baixa quantidade
(32 mgO2/mmol de corante monoazo em termos de DQO). No entanto, esses autores
também reportam que a necessidade do substrato € muito maior do que a descrita acima,
devido a concorréncia de outras reacdes para reducao de equivalentes. Semelhante aos
resultados obtidos nesse trabalho, FARABEGOLLI et al. (2010), ao comparar a remogao
de cor sob diferentes DQO afluente, percebeu que com DQO de 600 mg.L™?, a remoc&o
do corante foi baixa nas primeiras 5 horas, enquanto em DQO maior (800 mg.L™?), a
remocao de cor iniciou-se mais rapidamente, e estendeu-se por toda a extensdo da fase
anaerdbia do RBS, alcangando um valor final de cerca de 90%. KAPDAN et al. (2003)
verificaram eficiéncia de descoloracdo de efluente téxtil simulado em condigdes
anaerdbias de aproximadamente 90% para DQO inicial entre 3000 e 8000 mg.L™. No
entanto, a eficiéncia de remocéo de cor reduziu para 72% gquando a DQO passou de 3000
para 1360 mgLt. ALMAGUER (2018), trabalhando com um reator anaerébio com DQO
afluente em torno de 400 mgL™, obteve percentual de remocgao de 41% do corante RR
239, resultado proximo ao encontrado no presente estudo.

O tempo de retencdo hidraulica (TRH) € um pardmetro operacional que também
pode influenciar na remocao do corante. JONSTRUP et al. (2011) relataram aumento na
extensdo da descoloragdo do corante Remazol Red RR (monoazo) (100 mg.L ™) de 85%
para 98% quando a TRH do reator anaerobio em batelada aumentou de 12 horas para 3
dias (POPLI e PATEL 2015). KAPDAN et al. (2003) verificaram que a eficiéncia de

descoloracdo do corante téxtil Reactive Red 195 aumentou com o aumento do TRH. O
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principal aumento na eficiéncia foi obtido quando 0 TRH aumentou de 12 para 18 horas,
com aumento da eficiéncia de 60 para 85%.

Apesar do aumento da degradacao do corante azo RR239 de 4% para 43%, quando
o0 periodo anaerdbio passou de 1,5 h (tempo de alimentacdo do afluente no reator nas fases
I1, 111 e IV) para 20 h (testes adicionais em Frascos SHOTT), respectivamente, a ainda
eficiéncia permaneceu baixa, 0 que mostra que o corante RR239 apresenta uma alta
resisténcia a degradacéo em processos biologicos.
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Figura 70: Perfis de concentragdes de cor (A ) e DQO (@) durante ciclos de 20 h operados
em fases anaerdbia. ConcentragGes de DQO (a) 200 mgL™?, (b) 357 mgL™ e (c) 655 mgL"
1

5.3.3.3. Tratamento enzimatico

O tratamento enzimatico foi realizado como pos-tratamento para o0 processo de
LGA visando a remocdo de cor, que foi menor que 10%. Para as concentracdes de 10 e
30 mgL* de RR239, o percentual de remogéo de corante foi dependente da concentracio
de enzima utilizada. Na primeira condigédo, a remocéo de cor atingiu 52 e 65% para as
concentragdes de enzima de 0,3 umol.L™ e 0,6 pmol L, respectivamente (Figura 71). Ja
para a concentragdo de 20 mgL™? de RR239, a eficiéncia da degradacéo enzimatica foi
similar para ambas as concentracfes de enzima testadas, com remogdes de cor de 65,2%
(0,3 umol L) e 69,3% (0,6 pmol.L?) (Figura 72). Para a concentragdo de 30 mgL™ de
corante, no teste com 0,3 pmol.L? de enzima, houve uma remocéo de 26%, e dobrando-
se a concentracéo para 0,6 umol.L™, a remocé&o foi de aproximadamente 70%, conforme
apresentado na Figura 73.

A cinetica de degradacdo do corante RR239 por peroxidase do nabo foi mais
répida do que aquela obtida com LGA (Figura 70). A remog&o da cor foi observada apos
0s primeiros minutos de reagdo enzimética. Para a concentracdo de enzima igual a 0,6
umolL™, a remogéo de cor apds 15 min foi de aproximadamente 38%, 41% e 48% para
as concentragdes de RR239 de 10 mgL™, 20 mgL*e 30 mgL™?, respectivamente. SILVA
et al. (2012), trabalhando com a peroxidase de nabo na descoloragédo de um efluente
sintético, obtiveram eficiéncia de 37% de remocdo do corante Turqueza remazol GG

133% apds 95 min de contato com a enzima, enquanto para o efluente contendo o corante
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Remazol brilliant blue R, alcangou remocao de 58%, em 90 min. No presente estudo, a
eficiéncia de remogéo do RR 239 (30 mgL™) foi de aproximadamente 70% para o tempo
de contato de 90 minutos com concentragdo enzimatica de 0,6 pmolL™,

A dificuldade em degradar o corante RR 239 por via enzimatica também foi
observada por outros autores (CRISTOVAO et al. 2009; ALMAGUER, 2018).
ALMAGUER (2018), estudando a remocao de dois diferentes tipos de corante, o Crystal
Ponceau 6R (CP6R) e Reactive Red 239 (RR239), com a mesma enzima usada nesse
estudo e usando as mesmas condicOes de tratamento, observou que o corante CP6R
alcancou maior percentual de remocdo (acima de 95%) em menos tempo (menos de 1
min) quando comparado com o corante RR239 (remocdao de 78% ap06s aproximadamente
50 min). Esse resultado pode ser explicado pelo fato de que a estrutura molecular deste
ultimo € mais complexa, fato que dificulta as reacdes de oxidacao-reducdo enzimaticas
(ALMAGUER, 2018). CRISTOVAO et al. (2009), utilizando uma lacase comercial para
descoloracdo de alguns corantes reativos (Reactive Yellow 15, Reactive Red 239 e
Reactive Black 5), observou que a menor remogdo (41%) foi para o corante RR 239, ja

para os corantes RB5 e RY15 a remocao foi de 86% e 63%, respectivamente.
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Figura 71: Remoc&o do azo RR239 ao longo do tempo do tratamento enzimatico para a
concentragdes de 10 mgL* de corante: 0,3 p molL™ (A) e 0,6 p molL* (e). (A) amostra
pos-tratamento no RBS com LGA, (B) amostra poOs-tratamento enzimatico com
concentragio 0,3 pmolL™? peroxidase de Brassica (C), amostra pos-tratamento
enzimatico com concentragéo 0,6 umolL* peroxidase de Brassica (D).
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Figura 72: Remocdo do azo RR239 ao longo do tempo do tratamento enzimatico para a
concentragdes de 20 mgL™* de corante: 0,3 pmolL™ (A) e 0,6 umolL™ (e). (A) amostra
pos-tratamento no RBS com LGA, (B) amostra pos-tratamento enzimatico com
concentragdo 0,3 pmolL™? peroxidase de Brassica (C), amostra pos-tratamento
enzimatico com concentragéo 0,6 umolL* peroxidase de Brassica (D).
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Figura 73: Remocdo do azo RR239 ao longo do tempo do tratamento enzimatico para a
concentragdes de 30 mgL de corante: 0,3 p molL™ (A) e 0,6 p molL* (e). (A) amostra
pos-tratamento no RBS com LGA, (B) amostra poOs-tratamento enzimatico com
concentragdo 0,3 pmolL™? peroxidase de Brassica (C), amostra pos-tratamento
enzimatico com concentragéo 0,6 umolL* peroxidase de Brassica (D).

5.4. Conclustes
Os resultados mostraram que a presencga do corante azo RR239 no afluente do

RBS ndo afetou a estrutura da biomassa granular, apesar da diminuicdo do contetdo de
proteinas totais do LGA. Além disso, ndo houve situacdes de arraste substancial de
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biomassa do reator, de modo que a concentracdo de lodo permaneceu elevada (em torno
de 10 g.LY) até o final do experimento.

O RBS com LGA alimentado com corante RR239 mostrou ser um processo
eficiente na remocédo de matéria organica, amonio e fosforo, mantendo a estabilidade dos
granulos e nao sendo afetado pela presenca do corante azo. O RBS alcan¢ou desempenho
estavel e elevadas eficiéncias de remogéo de DQO (88%), amdnio (97%) e fosforo (92%)
durante todo o periodo de operacao.

A enzima peroxidase de nabo (Brassica rapa) foi eficiente na degradacdo do
corante Reactive Red 239 (RR239), apesar de sua estrutura complexa e maior resisténcia
a degradacdo. No entanto, a remocao de cor por meio do LGA n&o apresentou valores
significativos do efluente no RBS com fase anaerdbia de 1,5 h. Testes complementares
de degradacao anaerdébia em batelada durante periodos mais extensos (20 h) permitiram
alcancar remoc¢do maxima do corante RR239 de 43%, sugerindo que a fase anaerdbia do
ciclo do reator deve ser estendida para potencializar a quebra das ligagOes azo e
consequente descoloragédo do efluente.

Referéncias

ALMAGUER, M. A.; CARPIO, R. R.; ALVES, T. L. M.; BASSIN, J. P. Experimental
study and kinetic modelling of the enzymatic degradation of the azo dye Crystal Ponceau
6R by turnip (Brassica rapa) peroxidase. Journal of Environmental Chemical
Engineering, v. 6, n. 1, p. 610-615, 2018.

ALMAGUER, M. A. 2018. Degradacdo de corantes azo por processo enzimatico
(peroxidase de brassica rapa) e biofiltro anaerébio-aerdbio. Dissertacdo de Mestrado,
Engenharia Quimica, UFRJ, Rio de Janeiro -RJ.

ANOUZLA, A.; ABROUKI, Y.; SOUABI, S.; SAFI, M.; RHBAL, H. Colour and COD
removal of disperse dye solution by a novel coagulant: Application of statistical design
for the optimization and regression analysis. Journal of Hazardous Materials, v. 166, n.
2-3, p. 1302-1306, 2009.

ANSELMO, A. M. ALMEIDA-VARA, E., SENA-MARTINS, G., FERREIRA-
LEITAO, V. S. Enzimas em Catélise. In BON, E. P. S.; FERRARA, M. A.; CORVO, M.
L.; VERMELHO, A. B.; PAIVA, C. L. A;; ALENCASTRO, R. B.; COELHO, R. R. R.
Enzimas em Biotecnologia: Produgéo, Aplicacdo e Mercado. Rio de Janeiro: Editora
Interciéncia, 2008.

BASSIN, J. P.; TAVARES, D. C.; BORGES, R. C.; DEZOTTI, M. Development of
aerobic granular sludge under tropical climate conditions: The key role of inoculum
adaptation under reduced sludge washout for stable granulation. Journal of
Environmental Management, v. 230, n. August 2018, p. 168-182, 2019.

214



Desempenho de um RBS com LGA na remocao de um corante azo

BAUMER, J. D. 2015. 192f. Remocao de cor e determinacéo da toxicidade de solugdes
de corantes téxteis degradados pela enzima horseradish peroxidase (HRP). Dissertacéo
de Mestrado, Engenharia Quimica, UFSC, Floriandpolis - SC.

BRADFORD. M. M. A rapid and sensitive method for the quantitation of microgram
quantities of protein utilizing the principle of protein-dye binding, Analytical
biochemistry. 72 (1976) 248-254.

BRASIL. Conselho Nacional do Meio Ambiente. Resolu¢do N°430, de 13 de maio de
2011. Dispde sobre as condicdes e padrbes de lancamento de efluentes, complementa e
altera a Resolucéo n°357, de 17 de marco de 2005 do CONAMA. CONAMA, 2011.

CALUWE, M.; DOBBELEERS, T.;: D’AES, J.; et al. Formation of aerobic granular
sludge during the treatment of petrochemical wastewater. Bioresource Technology, 2017.

CHEN, K; WU, J. Y; HUANG, C. C; LIANG, Y. M; HWANG, S. C. J. Decolorization
of azo dye using PVA-imobilized microorganisms. Journal of Biotechnology. v. 101. n3,
p 241-252, 2003.

CINAR, O.; YASAR, S.; KERTMEN, M.; et al. Effect of cycle time on biodegradation
of azo dye in sequencing batch reactor. Process Safety and Environmental Protection, v.
86, n. 6, p. 455-460, 2008.

CRISTOVAOQ, R. O.; TAVARES, A. P. M.; LOUREIRO, J. M.; BOAVENTURA, R. A.
R.; MACEDO, E. A. Treatment and kinetic modelling of a simulated dye house effluent
by enzymatic catalysis. Bioresource Technology, v. 100, n. 24, p. 6236-6242, 20009.

DATA, A. J. C. E. Comments & Replies Comments on “ Adsorption Equilibrium and
Kinetics of Reactive Black 5 and Reactive Red 239 in Aqueous Solution onto Surfactant-
Modified Zeolite ”. , , n. Table 2, p. 322323, 2008.

DE KREUK, M.K., PRONK, M., VAN LOOSDRECHT, M.C.M., 2005b, “Formation of
aerobic granules and conversion processes in an aerobic granular sludge reactor at
moderate and low temperatures”, Water Research, v. 39, p. 4476-4484.

DE KREUK, M. K. DE; C. P. M. H. J. B. X. M. C. M. VAN L. Kinetic Model of a
Granular Sludge SBR: Influences on Nutrient Removal. Biotechnology and
Bioengineering, v. 97, p. 15, 2007.

DELEE, W., O’NEILL, C., HAWKES, F. R., PINHEIRO, H. M., 1998. Anaerobic
treatment of textile effluents: a review. Journal of Chemical Technology and
Biotechnology v. 73, p. 323-335.

FARIAS, S. 2013, Reuso do efluente do processo de tingimento e utilizacdo da enzima
horseradish peroxidase livre e imobilizada para a remocéo de corantes reativos utilizados
na industria téxtil. Tese de Doutorado, Engenharia Quimica, UFSC, Floriandpolis - SC.

FANG, F.; LIU, X. W.; XU, J.; YU, H. Q.; LI, Y. M. Formation of aerobic granules and

their PHB production at various substrate and ammonium concentrations. Bioresource
Technology, v. 100, n. 1, p. 59-63, 2009.

215



Desempenho de um RBS com LGA na remocao de um corante azo

FARABEGOLI, G.; CHIAVOLA, A.; ROLLE, E.; NASO, M. Decolorization of Reactive
Red 195 by a mixed culture in an alternating anaerobic-aerobic Sequencing Batch
Reactor. Biochemical Engineering Journal, v. 52, n. 2-3, p. 220-226, 2010.

FONGSATITKUL, P.; WAREHAM, D. G.; ELEFSINIOTIS, P. Treatment of four
industrial wastewaters by sequencing batch reactors: Evaluation of COD, TKN and TP
removal. Environmental Technology, v. 29, n. 11, p. 1257-1264, 2008.

FORGIARINI, E. Degradacédo de Corantes e Efluentes Téxteis Pela Enzima Horseradish
Peroxidase (HRP). 2006. 121 f. Dissertacdo (Mestrado em Engenharia Quimica) —
Programa de Pos-Graduagdo em Engenharia quimica. Universidade Federal de Santa
Catarina, Florianépolis, 2006.

FRANCA, R. D. G.; VIEIRA, A.; MATA, A. M. T.; et al. Effect of an azo dye on the
performance of an aerobic granular sludge sequencing batch reactor treating a simulated
textile wastewater. Water Research, v. 85, p. 327-336, 2015.

GIESEN, A.; DE BRUIN, L. M. M.; NIERMANS, R. P.; VAN DER ROEST, H. F.
Advancements in the application of aerobic granular biomass technology for sustainable
treatment of wastewater. Water Practice and Technology, v. 8, n. 1, p. 47-54, 2013.

GUADIE, A.; TIZAZU, S.; MELESE, M.; et al. Biodecolorization of textile azo dye
using Bacillus sp. strain CH12 isolated from alkaline lake. Biotechnology Reports, v. 15,
n. January, p. 92-100, 2017.

GUARATINI, C. C., ZANONI, M. V. B., 2000, _Corantes téxteis_, Quimica nova,
v.23,n. 1, pp. 71_78.

GUPTA, V. K.; KHAMPARIA, S.; TYAGI, I.; JASPA, D. & Malviya, A. Decolorization
of mixture of dyes : A critical review. Global J. Environ. Sci. Manage, v. 1, n. 1, p. 71—
94, 2015.

JONSTRUP, M.; KUMAR, N.; MURTO, M.; MATTIASSON, B. Sequential anaerobic-
aerobic treatment of azo dyes: Decolourisation and amine degradability. Desalination, v.
280, n. 1-3, p. 339-346, 2011.

KAPDAN, I. K.; TEKOL, M.; SENGUL, F. Decolorization of simulated textile
wastewater in an anaerobic-aerobic sequential treatment system. Process Biochemistry,
v. 38, n. 7, p. 1031-1037, 2003.

KARADAG, D., TURAN, M., AKGUL, E., et al., 2007. Adsorption equilibrium and
kinetics of reactive black 5 and reactive red 239 in aqueous solution onto surfactant-
modified zeolite, Journal of Chemical and Engineering. Data, v. 52, n. 5, pp. 1615-1620.

KOLEKAR, Y. M.; NEMADE, H. N.; MARKAD, V. L.; et al. Decolorization and

biodegradation of azo dye, reactive blue 59 by aerobic granules. Bioresource Technology,
v. 104, p. 818-822, 2012.

216



Desempenho de um RBS com LGA na remocao de um corante azo

LALNUNHLIMI, S., KRISHNASWAMY, V. Decolorization of azo dyes (Direct Blue
151 and Direct Red 31) by moderately alkaliphilic bacterial consortium. Brazilian Journal
of Microbiology, v. 47, p. 39-46, 2016.

LI, A. J,; LI, X. Y.; YU, H. Q. Effect of the food-to-microorganism (F/M) ratio on the
formation and size of aerobic sludge granules. Process Biochemistry, v. 46, n. 12, p.
2269-2276, 2011.

LIU, H. L; CHIOU, Y. R. Optimal decolorization efficiency of RR 239 by UV/TiO2
photocatalutic process coupled wilh response surfasse metodology. Chemical
Engeneering Journal. v. 112, n 3, p 173-179, 2005.

LOBOS, J.; WISNIEWSKI, C.; HERAN, M.; GRASMICK, A. Sequencing versus
continuous membrane bioreactors: Effect of substrate to biomass ratio (F/M) on process
performance. Journal of Membrane Science, v. 317, n. 1-2, p. 71-77, 2008.

LOTITO, A. M.; FRATINO, U.; MANCINI, A.; BERGNA, G.; DI IACONI, C. Effective
aerobic granular sludge treatment of a real dyeing textile wastewater. International
Biodeterioration and Biodegradation, v. 69, p. 62-68, 2012.

LOTITO, A. M.; DE SANCTIS, M.; DI IACONI, C.; BERGNA, G. Textile wastewater
treatment: Aerobic granular sludge vs activated sludge systems. Water Research, v. 54,
p. 337-346, 2014.

LOURENCO, N. D.; FRANCA, R. D. G.; MOREIRA, M. A; et al. Comparing aerobic
granular sludge and flocculent sequencing batch reactor technologies for textile
wastewater treatment. Biochemical Engineering Journal, v. 104, 2015.

MARGOT, J.; LOCHMATTER, S.; BARRY, D. A.; HOLLIGER, C. Role of ammonia-
oxidizing bacteria in micropollutant removal from wastewater with aerobic granular
sludge. Water Science and Technology, v. 73, n. 3, p. 564-575, 2016.

MATA, A. M. T.; PINHEIRO, H. M.; LOURENCO, N. D. Effect of sequencing batch
cycle strategy on the treatment of a simulated textile wastewater with aerobic granular
sludge. Biochemical Engineering Journal, v. 104, 2015.

MOOSVI, S.; MADAMWAR, D. An integrated process for the treatment of CETP
wastewater using coagulation, anaerobic and aerobic process. Bioresource Technology,
v. 98, n. 17, p. 3384-3392, 2007.

MUDA, K.; ARIS, A.; SALIM, M. R.; et al. Development of granular sludge for textile
wastewater treatment. Water Research, v. 44, n. 15, p. 4341-4350, 2010.

NICELL, J. A., WRIGHT, H., 1997, _ A model of peroxidase activity with inhibition by
hydrogen peroxide_, Enzyme and Microbial Technology, v. 21, n. 4, pp. 302_310.

POPLI, S.; PATEL, U. D. Destruction of azo dyes by anaerobic—aerobic sequential

biological treatment: a review. International Journal of Environmental Science and
Technology, v. 12, n. 1, p. 405-420, 2015.

217



Desempenho de um RBS com LGA na remocao de um corante azo

RIO DE JANEIRO. Secretaria de Estado do Ambiente. Instituto Estadual do Ambiente.
Comissao Estadual de Controle ambiental - CECA. Norma Técnica INEA NT 202.R-10.
Critérios e padrdes para lancamento de efluentes liquidos. Aprovada pela Deliberacéo
CECA n° 1007, de 04 de dezembro de 1986. Diario oficial do Estado do Rio de Janeiro.
Rio de Janeiro, 1986.

RIO DE JANEIRO. Secretaria de Estado do Ambiente. Instituto Estadual do Ambiente.
Comisséao Estadual de Controle ambiental — CECA. Diretriz INEA DZ 205. R6. Diretriz
de controle de carga organica em efluentes liquidos de origem Industrial. Aprovada pela
Deliberacdo CECA n° 4887, de 25 de setembro de 2007. Diério oficial do Estado do Rio
de Janeiro. Rio de Janeiro, 2007.

SADRI MOGHADDAM, S.; ALAVI MOGHADDAM, M. R. Aerobic Granular Sludge
for Dye Biodegradation in a Sequencing Batch Reactor With Anaerobic/Aerobic Cycles.
Clean - Soil, Air, Water, v. 44, n. 4, p. 438443, 2016.

SANTOS, A. B.; CERVANTES, F. J.; VAN LIER, J. B. Review paper on current
technologies for decolourisation of textile wastewaters: Perspectives for anaerobic
biotechnology. Bioresource Technology, v. 98, n. 12, p. 23692385, 2007.

SARAYU, K.; SANDHYA, S. Current technologies for biological treatment of textile
wastewater-A review. Applied Biochemistry and Biotechnology, v. 167, n. 3, p. 645-661,
2012.

SARKAR, S.; BANERIJEE, A.; HALDER, U.; BISWAS, R.; BANDOPADHYAY, R.
Degradation of Synthetic Azo Dyes of Textile Industry: a Sustainable Approach Using
Microbial Enzymes. Water Conservation Science and Engineering, v. 2, n. 4, p. 121-131,
2017.

SARMA, S. J.; TAY, J. H.; CHU, A. Finding Knowledge Gaps in Aerobic Granulation
Technology. Trends in Biotechnology, v. xx, p. 1-13, 2016.

SENTHILKUMAR, M.; GNANAPRAGASAM, G.; ARUTCHELVAN, V.
NAGARAJAN, S. Treatment of textile dyeing wastewater using two-phase pilot plant
UASB reactor with sago wastewater as co-substrate. Chemical Engineering Journal, v.
166, n. 1, p. 10-14, 2011.

SHAUL, G. M., HOLDSWORTH, T. J., DEMPSEY, C. R., DOSTAL, K. A. Fate of
water-soluble azo dyes in the activated-sludge process, Chemosphere. v. 22 (1991) p.
107-119.

SILVA, M. C.; CORREA, A. D.; TORRES, J. A.; AMORIM, M. T. S. P. Descoloracao
de corantes industriais e efluentes téxteis simulados por peroxidase de nabo (Brassica
campestre). Quimica Nova, v. 35, n. 5, p. 889-894, 2012.

SOLIS, M.; SOLIS, A.;: PEREZ, H. I.. MANJARREZ, N.; FLORES, M. Microbial

decolouration of azo dyes: A review. Process Biochemistry, v. 47, n. 12, p. 1723-1748,
2012.

218



Desempenho de um RBS com LGA na remocao de um corante azo

SONG, Z.; REN, N.; ZHANG, K.; TONG, L. Influence of temperature on the
characteristics of aerobic granulation in sequencing batch airlift reactors. Journal of
Environmental Sciences, v. 21, n. 3, p. 273-278, 2009.

VANDEVIVERE, P.C., BIANCHI, R., VERSTRAETE, W., 1998. Treatment and reuse
of wastewater from the textile wet-processing industry: review of emerging technologies.
Journal of Chemical Technology and Biotechnology. V. 72, 289 e 302.

WANG, F.; LU, S.; WEI, Y.; JI, M. Characteristics of aerobic granule and nitrogen and
phosphorus removal in a SBR. Journal of Hazardous Materials, v. 164, n. 2-3, p. 1223—
1227, 2009.

WEIL Y.; JI, M.; LI, R.; QIN, F. Organic and nitrogen removal from landfill leachate in
aerobic granular sludge sequencing batch reactors. Waste Management, v. 32, n. 3, p.
448-455, 2012.

WIJANNARONG, S.; AROONSRIMORAKOT, S.; THAVIPOKE, P.; KUMSOPA,
CHARAPORN; SANGJAN, S. Removal of Reactive Dyes from Textile Dyeing
Industrial Effluent by Ozonation Process. APCBEE Procedia, v. 5, p. 279-282, 2013.

WORTHINGTON, K. Worthington Enzyme Manual, Peroxidase Assay Worthington
Biochemical Corporation, 1993.

YAN, L. K. Q.; FUNG, K. Y.; NG, K. M. Aerobic sludge granulation for simultaneous
anaerobic decolorization and aerobic aromatic amines mineralization for azo dye
wastewater treatment. Environmental Technology (United Kingdom), v. 39, n. 11, p.
1368-1375, 2018.

ZHU, L.; QI, H. YING; LV, M. LE; et al. Component analysis of extracellular polymeric
substances (EPS) during aerobic sludge granulation using FTIR and 3D-EEM
technologies. Bioresource Technology, v. 124, p. 455-459, 2012.

ZHU, L.; ZHOU, J.; LV, M.; et al. Specific component comparison of extracellular

polymeric substances (EPS) in flocs and granular sludge using EEM and SDS-PAGE.
Chemosphere, v. 121, p. 26-32, 2015.

219



CAPITULO VI

Consideracoes Finais e Sugestoes

220



Consideracdes Finais

6. Considerac0es finais

Esta tese reporta diferentes estudos acerca do desempenho de reatores de lodo
granular aerdbio (LGA) no tratamento de efluentes complexos e o impacto de diversas
condigdes (tempo de armazenamento dos granulos, composi¢éo do afluente e operagéo
do reator) na biomassa granular. Algumas conclus@es gerais da presente pesquisa estdo

sumarizadas a seguir:

6.1. Estabilidade do lodo granular aerdbio

Nesta pesquisa, estudou-se os efeitos de diversas condi¢Bes na estabilidade do
LGA. Os resultados obtidos levaram a uma melhor compreenséo dos fatores responsaveis
pela integridade estrutural dos granulos. Alguns eventos de instabilidade ocorreram
durante os experimentos, indicando que, apesar das inUmeras vantagens associadas ao
processo de LGA, essa tecnologia requer maiores cuidados para a manutencdo de uma
biomassa estavel dentro do reator. De qualquer modo, a tecnologia de LGA se mostrou
robusta no que se refere & estabilidade granular mesmo no tratamento de efluentes
complexos

A partir do estudo de reativacdo da biomassa granular armazenada por diferentes
periodos, ficou demonstrado que o tempo de estocagem dos granulos influencia
diretamente no seu processo de reativacdo. Além disso, a carga organica especifica
(relacdo alimento/microrganismo) aplicada ao reator durante os primeiros dias de
reativacdo € um fator critico para manutencéo de granulos estaveis, principalmente para
a biomassa estocada por maiores periodos de tempo. Portanto, esse parametro deve ser
bem controlado durante a partida do reator com granulos armazenados.

O experimento com lixiviado e esgoto sintético mostrou que o modo de
alimentacdo do afluente no reator e a eficiéncia de remocéo da DQO biodegradavel na
fase anaerobia exercem grande influéncia na estabilidade da biomassa. Em geral, quando
hd DQO remanescente do periodo anaerdbio, observou-se instabilidade da biomassa
granular e deterioracdo das propriedades de sedimentagdo. Com adicdo de lixiviado a
alimentacdo do reator, ndo foi observada instabilidade da biomassa e as bactérias
filamentosas presentes na superficie dos granulos foram suprimidas. Adicionalmente, as
propriedades do lodo em termos de sedimentabilidade melhoraram gradualmente. No

entanto, é importante determinar a méxima proporg¢éo de lixiviado na alimentacdo para
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ndo provocar impacto adverso ao tratamento biologico e garantir um efluente final de boa
qualidade.

O estudo de remogé&o do corante azo Reactive Red 239 (RR239) por meio de LGA
permitiu verificar que a estabilidade da biomassa granular ndo foi afetada pela presenca
desse corante, diante dos bons resultados de sedimentacéo dos granulos obtidos até o final
do experimento. No entanto, foi observado um decréscimo substancial do contetido de
proteinas totais do LGA, o que pode levar a diminuigdo da resisténcia dos granulos e
quebra das particulas a longo prazo, tendo em vista a funcao das proteinas na estabilidade

da biomassa.

6.2. Remocao de matéria organica e nutrientes

A pesquisa permitiu observar que o modo de operagédo dos reatores de LGA deve
ser adaptado de acordo com o tipo de efluente a ser tratado no intuito de alcangar maiores
eficiéncias de remocdo dos poluentes no menor tempo possivel de tratamento.

O consumo completo de matéria organica (DQO) ao longo dos experimentos
ocorreu praticamente durante a fase anaerobia (periodo de alimentacdo), o que garantiu a
formagdo de grénulos estaveis sem filamentos durante a maior parte dos experimentos,
com boa capacidade de sedimentacéo e alta eficiéncia de remocao de nutrientes.

Diante dos resultados obtidos nos estudos de co-tratamento de lixiviado com
esgoto sintético e remocao do corante azo Reactive Red 239 por LGA, pode-se concluir
que é possivel obter elevadas eficiéncias de remogéo de nitrogénio e fésforo no tratamento
de efluentes complexos mesmo sob baixo TRH.

Constatou-se gue em todas as fases experimentais do co-tratamento de lixiviado e
esgoto sintético, a remoc¢do de amonio alcangou alta eficiéncia, mesmo em elevada carga
nitrogenada aplicada. O mesmo foi verificado no meio sintético com o corante, sendo
observada maxima remocdo de amdnio praticamente durante todo o experimento. No
entanto, o produto final da nitrificacdo, isto €, o nitrato, ndo foi removido totalmente,
apesar do processo de nitrificagdo e desnitrificacdo simultaneas ser caracteristico de
sistemas de LGA. A remocdo incompleta de nitrogénio total esta possivelmente
relacionada ao tamanho dos grénulos e a concentragdo de oxigénio dissolvido, que foi
bastante elevada (acima de 3 mg.L™) em todos os estudos realizados. Dessa forma, é
importante estabelecer a melhor condigdo de oxigénio dissolvido e o tamanho dos

grénulos, afim de favorecer a nitrificacdo e desnitrificagdo simultaneas.
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A remocdo de fosforo ao longo dos estudos foi satisfatdria, porém, foi observado
alguns momentos de instabilidade do processo de EBPR, com excec¢do do experimento
com corante, onde a atividade dos OAP foi elevada durante toda operacdo do reator. A
adicdo de 1 e 2% de lixiviado na mistura Lixiviado/Esgoto também propiciou boa
atividade dos OAP, sendo observada alta liberacdo e absorcdo de fosfato. Contudo, na
proporcdo de 5 e 10% de lixiviado, a atividade de biodesfosfatacdo foi drasticamente
afetada, problema também verificado durante a reativacao dos granulos armazenamos por
longos periodos (180 dias), na qual a liberacao e absorcao de fosfato foram praticamente
nulas. Portanto, o processo de remocao biologica de fosforo ira depender das condicdes
de alimentacéo e do periodo durante o qual os mesmos foram armazenados previamente

a0 seu uso para a partida de reatores de LGA.

6.3. Recomendac6es

Tendo em vista os resultados obtidos na presente pesquisa, sugere-se as seguintes
recomendac0es para futuros trabalhos:

» Auvaliar o efeito de outros tempos de armazenamento da biomassa na atividade da
biomassa granular;

» Verificar a influéncia da temperatura na atividade dos OAP em reatores operados
com LGA em testes de longa duracdo;

» Avaliar o efeito de diferentes proporcdes volumétricas de lixiviado no co-
tratamento de lixiviado com esgoto domeéstico no processo de EBPR;

» Estabelecer a melhor condicdo de oxigénio dissolvido, intensidade de aeracdo e
tamanho dos granulos afim de obter uma O6tima relacdo entre nitrificacdo e
desnitrificacdo;

» Aplicar novos modos de operacdo do RBS de modo que possa obter uma fase
anaerdbia com mistura para intensificar a remocao do corante Reactive Red 239
(RR239);

» Auvaliar a remocdo de um outro tipo de corante azo nas mesmas condi¢cfes de
operacdo do reator da presente pesquisa de modo a comparar com aquela obtida
com o corante RR239;

» Investigar a comunidade microbiana da biomassa granular presente nos reatores

estudados.
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