
 
 

Universidade Federal do Rio de Janeiro 

 

 

 

 

DEGRADAÇÃO DO CORANTE VERMELHO REATIVO 239 POR OZONIZAÇÃO 

E AVALIAÇÃO DO EFEITO DOS SUBPRODUTOS NO DESEMPENHO E 

COMUNIDADE MICROBIANA DE SISTEMA MBBR 

 

 

 

 

 

 

 

 

Natália Costa Dias 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

2019



 
 

 

 

 

 

DEGRADAÇÃO DO CORANTE VERMELHO REATIVO 239 POR OZONIZAÇÃO 

E AVALIAÇÃO DO EFEITO DOS SUBPRODUTOS NO DESEMPENHO E 

COMUNIDADE MICROBIANA DE SISTEMA MBBR 

 

 

 

 

Natália Costa Dias 

 

 

 

Tese de Doutorado apresentada ao Programa de Pós-

graduação em Engenharia Química, COPPE, da 

Universidade Federal do Rio de Janeiro, como parte 

dos requisitos necessários à obtenção do título de 

Doutor em Engenharia Química. 

 

Orientadores: Márcia Walquíria de Carvalho Dezotti 

João Paulo Bassin 

 

 

 

 

 

 

RIO DE JANEIRO 

OUTUBRO DE 2019 



 
 

 

DEGRADAÇÃO DO CORANTE VERMELHO REATIVO 239 POR OZONIZAÇÃO 

E AVALIAÇÃO DO EFEITO DOS SUBPRODUTOS NO DESEMPENHO E 

COMUNIDADE MICROBIANA DE SISTEMA MBBR 

 

Natália Costa Dias 

 

TESE SUBMETIDA AO CORPO DOCENTE DO INSTITUTO ALBERTO LUIZ 

COIMBRA DE PÓS-GRADUAÇÃO E PESQUISA DE ENGENHARIA (COPPE) DA 

UNIVERSIDADE FEDERAL DO RIO DE JANEIRO COMO PARTE DOS 

REQUISITOS NECESSÁRIOS PARA A OBTENÇÃO DO GRAU DE DOUTOR EM 

CIÊNCIAS EM ENGENHARIA QUÍMICA. 

 

Examinada por: 

 

______________________________________________ 

Profª. Márcia Walquíria de Carvalho Dezotti, D. Sc. 

        

 

______________________________________________ 

Prof. João Paulo Bassin, D. Sc. 

 

 

______________________________________________ 

Prof. Tito Lívio Moitinho Alves, D. Sc. 

 

 

______________________________________________ 

Prof. Enrico Mendes Saggioro, D. Sc. 

 

 

______________________________________________ 

Prof. Luiz Alberto Teixeira, D. Sc. 
 
 

 

 

 

 

RIO DE JANEIRO, RJ – BRASIL 

OUTUBRO DE 2019 



iv 
 

 

 

 

 

 

 

 

Dias, Natália Costa 

Degradação do corante Vermelho Reativo 239 por 

ozonização e avaliação do efeito dos subprodutos no 

desempenho e comunidade microbiana de sistema MBBR/ 

Natália Costa Dias. – Rio de Janeiro: UFRJ/COPPE, 2019. 

xix, 125p.; 29,7 cm. 

Orientadores: Márcia Walquíria de Carvalho Dezotti 

 João Paulo Bassin 

Tese (doutorado) – UFRJ/ COPPE/ Programa de 

Engenharia Química, 2019. 

Referências Bibliográficas: p. 108-120 

1. Corante azo. 2. Ozonização. 3. MBBR. I. Dezotti, 

Márcia Walquíria de Carvalho et al. II. Universidade Federal 

do Rio de Janeiro, COPPE, Programa de Engenharia 

Química. III. Título. 

 

 

 

 

  



v 
 

Agradecimentos 

 

A Deus por me iluminar e dar forças ao longo da realização do doutorado. 

Aos meus pais Marilda e Jerônimo pelos ensinamentos, amor e apoio 

incondicional. 

Ao William (Ju) pelo companheirismo, paciência, parceria e apoio nos 

momentos de alegria e de tristeza. 

Aos meus orientadores Márcia Dezotti e João Paulo Bassin por acreditar, 

incentivar, compartilhar conhecimento e amizade. Muito obrigada por todas as 

conversas, discussões, apoio moral e psicológico. Vocês foram fundamentais para que 

tudo corresse bem. 

Ao Professor Victor Luis dos Santos Teixeira da Silva pela confiança, 

compreensão, conhecimento, alegria, conversas e por me deixar seguir em frente. Onde 

você estiver, espero que você esteja vendo que eu consegui. 

Ao Professor Geraldo Lippel Sant’Anna Jr. por compartilhar conhecimento, 

disponibilidade e auxílio. 

Às Professoras Daniele Bila e Juacyara Campos pela disponibilidade e 

conhecimento. 

Aos professores Tito Moitinho Alves (LabBIO/PEQ) e Débora Azevedo 

(LADETEC/IQ), pelo auxílio indispensável neste projeto e pela experiência. 

Ao Professor Frederico Kronemberger pelas colaborações nos seminários de 

acompanhamento. 

Ao Jonathan Ramos pela amizade e auxílio nos ensaios, análises inúmeras e 

diversas. 

À Mônica Yumi (LabBIO/PEQ), pela amizade, disponibilidade e auxílio. 

À Eloise e Gisele do Laboratório de Engenharia Sanitária/UERJ e à Alyne 

(Labtare/EQ), pelo auxílio nos ensaios de toxicidade e extração das amostras. 

Aos técnicos e alunos do LADETEC/IQ pela disponibilidade, auxílio e 

conhecimento nas análises de CG/MS e Orbitrap. 

À todos os amigos e amigas do LABPOL. Muito obrigada por toda ajuda, 

conversas, discussões, apoio moral, almoços e festas. Vocês foram imprescindíveis na 

realização desse trabalho, muito obrigada por tudo! 



vi 
 

As minhas queridas amigas Monica e Maria Carol, muito obrigada pelos 

reencontros, abraços e amizade. 

Ao Sr. Alencar do setor de transporte da COPPE, pela disponibilidade e auxílio. 

À Luciana Santos, Vera Cruz, Luan Lopes e Mary pela disponibilidade, atenção, 

conversas e auxílio. 

À CAPES e ao CNPq, pelo financiamento desse trabalho. 

 

 

 

  



vii 
 

Resumo da Tese apresentada à COPPE/UFRJ como parte dos requisitos necessários 

para a obtenção do grau de Doutor em Ciências (D.Sc.) 
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Natália Costa Dias 

 

Outubro/2019 

 

Orientadores: Márcia Walquíria de Carvalho Dezotti 

                       João Paulo Bassin 

 

Programa: Engenharia Química 

 
Neste trabalho foi avaliada a associação dos processos de ozonização e biológico 

para a degradação do corante vermelho reativo 239 (VR 239) e de seus subprodutos. A 

ozonização foi realizada em batelada com 50 mg/L de VR 239, 20 mg/L de ozônio e em pH 

7. A degradação dos produtos da ozonização do VR 239 foi realizada em modo contínuo em 

um único reator de leito móvel com biofilme (MBBR) e em dois MBBRs em série. A 

remoção total da cor foi obtida após 12 min de ozonização. As remoções de DQO (62%) e 

COT (35%) e o crescente consumo de ozônio indicaram a mineralização incompleta do VR 

239. A ausência de toxicidade, usando Vibrio fischeri, do corante foi obtida após 4 min de 

ozonização. Os produtos da ozonização do VR 239 identificados foram anilina, fenol, 

catecol e 4-amino-6-cloro-1,3,5-triazina-ol. Na degradação dos produtos da ozonização em 

um único MBBR houve a adaptação das bactérias heterotróficas ao efluente ozonizado. A 

remoção de amônio (40%) demonstrou a inibição da nitrificação pelos produtos da 

ozonização do VR 239. Quando a degradação foi realizada em dois MBBRs em série, a 

remoção de amônio (40%) indicou que a mudança de um para dois reatores em série não 

propiciou melhorias na nitrificação. Testes com meio sintético, sem corante, comprovaram 

que as bactérias oxidadoras de amônio foram inibidas pelo composto 4-amino-6-cloro-

1,3,5-triazina-ol, que passou incólume pelo sistema MBBR. A associação dos processos de 

ozonização e biológico mostrou ser eficiente na remoção do VR 239, contudo, o MBBR se 

mostrou frágil na presença de compostos triazínicos, que é tóxico e inibidor para as 
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bactérias nitrificantes, conforme confirmado por análises da estrutura da comunidade 

microbiana por meio do sequenciamento do gene 16S rRNA de amostras do biofilme dos 

reatores biológicos.  
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This study evaluated the association of the ozonation and biological processes 

for the degradation of reactive red 239 (RR 239) azo dye and its by-products. Ozonation 

tests were performed in batch with 50 mg/L the azo dye, 20 mg/L the ozone and at pH 

7. The degradation of the RR 239 ozonation products was performed continuously in a 

single biofilm moving bed reactor (MBBR) and two MBBRs in series. Complete color 

removal was achieved after 12 min of ozonation. COD (62%) and DOC (35%) removals 

and increasing ozone consumption indicated incomplete mineralization of RR 239. 

Absence of dye toxicity using Vibrio fischeri was obtained after 4 min of ozonation. 

The RR 239 ozonation products identified were aniline, phenol, catechol and 4-amino-

6-chloro-1,3,5-triazine-ol. The degradation of ozonation by-products by a single MBBR 

led to the adaptation of heterotrophic bacteria to the ozonated effluent. Ammonium 

removal (40%) demonstrated the inhibition of nitrification by ozonation by-products. 

When degradation was performed by two MBBRs in series, the low ammonium 

removal (40%) revealed that the change from a single to two reactors did not improve 

nitrification. Tests with dye-free synthetic medium confirmed that the AOB were 

inhibited by the compound 4-amino-6-chloro-1,3,5-triazin-ol, not metabolized by the 

MBBR system. The association of ozonation and biological processes was efficient in 

removing RR 239, however, MBBR was fragile in the presence of triazine compounds, 
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which is toxic and inhibitory to nitrifiers, as confirmed by microbial community 

structure analysis through the 16S rRNA gene sequencing of biofilm samples.  
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1. INTRODUÇÃO 
 

A partir da Revolução Industrial, a manufatura têxtil tem se desenvolvido e 

grandes quantidades de produtos químicos tem sido produzidas para atender as 

necessidades da sociedade em busca de qualidade de vida (FUJITA e JORENTE, 2015). 

Os corantes sintéticos, presentes nas águas residuárias da indústria têxtil, 

surgiram no século XVIII, obtidos a partir do alcatrão de hulha e atualmente são 

produzidos mais 10.000 corantes têxteis, sendo utilizados 800.000 toneladas de corantes 

ao ano (BAZIN et al., 2012; AYADI et al., 2016). Na indústria têxtil Brasileira as fibras 

mais utilizadas são o algodão e o poliéster (ABIT, 2019). A classe de corante usada para 

o tingimento dessas fibras são os corantes azo, como o corante vermelho reativo 239 

(AMORIM et al., 2009).  

Para o processamento de 10 a 20 toneladas de fibras, são gerados de 1.000 a 

3.000 m3 de águas residuárias ao dia (GHALY et al., 2014). A presença de corantes nas 

águas residuárias pode reduzir a fotossíntese e a concentração de oxigênio dissolvido 

nos corpos hídricos (GHALY et al., 2014; KANT, 2012; ZAHARIA e SUTEU, 2012). 

Contudo não há definição das condições e padrões de lançamento de efluentes quanto à 

cor de acordo com a Resolução nº 430 do CONAMA (2011). Somente a Resolução nº 

357 do CONAMA (2005) define as condições e padrões de qualidade dos corpos 

hídricos, que deve ser virtualmente para águas doces classe 1 e para as classes 2 e 3 é 

permitida a presença de corantes proveniente de fontes antrópicas que possam ser 

removidos por processo físico-químico convencional e cor verdadeira de até 75 

mgPT/L. 

Os corantes azo possuem grande potencial poluidor dos corpos hídricos, 

causando efeitos adversos aos seres vivos. O problema se torna ainda maior uma vez 

que os processos convencionais de tratamento de efluentes podem proporcionar a 

formação de compostos tóxicos, como as aminas aromáticas e as triazinas. Estes 

compostos possuem propriedades carcinogênicas aos seres humanos e podem ocasionar 

a infertilidade em homens e o câncer de mama em mulheres (LACASSE e BAUMANN, 

2004; PÜNTENER e PAGE, 2004; YIXIN et al., 2014; EPA, 2013). 

Os processos biológicos têm sido extensivamente utilizados no tratamento de 

efluentes devido ao baixo custo, ao uso eventual de produtos químicos e à elevada 

capacidade de degradação (ADABJU, 2013). Entretanto, o processo biológico para a 
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remoção de corantes azo é prejudicado devido ao grupamento -NH- triazina na posição 

meta, presente na estrutura de corantes azo. A posição orto e para dos grupamentos 

proporciona um efeito de ressonância e torna a ligação azo mais apta à oxidação (SOLÍS 

et al., 2012). 

Como alternativa aos processos convencionais, majoritariamente baseados em 

micro-organismos, existem os processos de oxidação avançada, como o processo de 

ozonização. A ozonização é fundamentada na geração do ozônio molecular e sua 

decomposição em radicais HO● e HO2
●, que reagem com o composto químico, e 

oxidam contaminantes orgânicos de difícil degradação biológica em produtos finais 

mais simples (TCHOBANOGLOUS et al.,2003). 

Em função das vantagens e desvantagens dos processos de tratamento para a 

degradação de corantes azo apresentados, e a limitação da informação acerca destes 

processos associados, há a necessidade de estudos buscando um processo eficiente. 

Desta forma, este trabalho tem o objetivo de avaliar a associação do processo de 

ozonização e do processo biológico por MBBR para a remoção do corante vermelho 

reativo 239 e a degradação de seus produtos. 
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2. OBJETIVOS 
 

GERAL 

Investigar a metabolização de subprodutos gerados na ozonização do corante 

Vermelho Reativo 239 no MBBR. 

 

ESPECÍFICOS 

 Determinar a melhor condição de ozonização para a remoção do corante 

Vermelho Reativo 239; 

 Avaliar a toxicidade do corante Vermelho Reativo 239 após ozonização; 

 Identificar os subprodutos do corante Vermelho Reativo 239 após 

ozonização; 

 Estudar a metabolização dos subprodutos de ozonização em MBBR; 

 Identificar os subprodutos do corante Vermelho Reativo 239 após MBBR. 

 Estudar a comunidade microbiana presente no MBBR 
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3. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 

3.1. EFLUENTE DA INDÚSTRIA TÊXTIL 

3.1.1. Indústria Têxtil 

A indústria têxtil está presente no mundo devido à necessidade dos seres 

humanos de vestuário, incluindo diversas áreas como hospitalar, militar, decoração, 

entre outras. Para tanto, a sociedade desenvolveu uma infraestrutura produtiva devido à 

demanda em larga escala (FUJITA e JORENTE, 2015). 

No Brasil, a indústria têxtil teve seu início com a chegada dos portugueses. No 

início do período colonial havia a cultura algodoeira no norte e nordeste do país 

Entretanto, em função do alvará da Rainha Maria I e da redução das taxas tarifárias de 

importação de tecidos ingleses, a indústria têxtil foi desativada no Brasil. Somente no 

final do século XIX, o Brasil retomou o desenvolvimento da indústria têxtil, quando 

diversas fábricas foram inauguradas no nordeste e a partir de 1866 as indústrias 

passaram a se concentrar nos estados de São Paulo, Minas Gerais e Rio de Janeiro 

(SINDIMALHAS, 2004; FUJITA e JORENTE, 2015). 

Atualmente, o Brasil é o quinto maior produtor têxtil, com produção anual de 1,9 

milhões de toneladas de algodão e plumas, ficando atrás da China, Índia, Estados 

Unidos e Paquistão (ABIT, 2013). Em 2010, o consumo mundial de fibras foi de 11,6 

kg/habitante, dentre as quais 62% são de fibras sintéticas e 38% de fibras naturais. 

3.1.2. Geração e Características do Efluente da Indústria Têxtil 

Para a produção de vestuário, mobiliário doméstico e bens industriais, as fibras 

de algodão e sintéticas são processadas em quatro etapas: a formação dos fios, a 

formação dos tecidos, o processamento úmido e a fabricação do produto têxtil (BABU 

et al., 2007), como apresentado na Figura 1. 
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Figura 1 – Etapas do processamento de tecidos 

Fonte: adaptado de BABU et al. (2007) 

A água utilizada e a água residuária gerada no processamento da fibra têxtil são 

provenientes da etapa de desengomagem até a etapa de acabamento. 

Na etapa de desengomagem, o amido presente na malha é removido e convertido 

em produtos solúveis por hidrólise, utilizando enzimas ou ácidos minerais, ou por 

oxidação, utilizando brometo de sódio ou cloreto de sódio (BABU et al., 2007). O 

efluente gerado nesta etapa apresenta elevada concentração de demanda química de 
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oxigênio (DQO), demanda bioquímica de oxigênio (DBO), sólidos suspensos e sólidos 

dissolvidos. 

O branqueamento descolore a malha para a produção de produtos têxteis com 

cor de tonalidades pálidas e luminosas. O uso de hipoclorito de sódio, um dos agentes 

branqueadores mais antigos utilizados, origina a formação de subprodutos orgânicos 

clorados (BABU et al., 2007). Entretanto, o hipoclorito de sódio pode ser substituído 

pelo ácido peracético, que é degradado a ácido acético, composto biodegradável (ROTT 

e MINKE, 1999). Nesta etapa, o efluente gerado apresenta elevada alcalinidade e 

concentração de sólidos suspensos. 

A mercerização confere brilho, força à malha e melhora a absorção do corante 

ao tecido. Nesta etapa do processo, é utilizada uma solução de hidróxido de sódio e 

posteriormente é feita a lavagem cáustica do tecido (BABU et al., 2007). O efluente 

gerado na mercerização apresenta elevado pH, alta concentração de sólidos dissolvidos 

e baixa DBO. 

O tingimento confere cor ao tecido por meio do uso de corantes. A água, sob a 

forma de vapor, é utilizada para aquecer os banhos de tingimento do tecido. Como o 

processo de tingimento é demorado, os banhos para o tingimento e o banho de corante 

são drenados diversas vezes (BABU et al., 2007). Assim, é gerado um grande volume 

de efluente com elevada concentração de corante, sal e substâncias orgânicas, que 

acarretam uma elevada concentração de DQO e DBO. 

A impressão é o tingimento localizado do tecido em que constitui o desenho. 

Nesta etapa, as reações para a impressão do tecido são semelhantes à do tingimento, no 

entanto, a cor é aplicada sob a forma de uma pasta espessa do corante (BABU et al., 

2007). O efluente gerado nesta etapa apresenta elevada concentração de DBO, ureia e 

solventes. 

O acabamento tem o objetivo de melhorar as propriedades do tecido, e são 

realizados os processos de abrandamento, reticulação e impermeabilização do tecido 

(BABU et al., 2007). O efluente gerado nesta etapa apresenta elevada concentração de 

DQO e DBO devido ao uso de formaldeído. 

Como mencionado, nas etapas do processamento têxtil, pode-se verificar a 

grande quantidade de água utilizada e de efluente gerado. Para a produção de 1 kg de 

tecido, são utilizados aproximadamente de 80 a 150 m3 de água e no processamento de 

10 a 20 toneladas de fibras, são gerados de 1.000 a 3.000 m3 de águas residuárias 

(GHALY et al., 2014). 
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As águas residuárias geradas no processamento de tecidos apresentam 

características diferentes em cada etapa do processo, como apresentado na Tabela 1. A 

concentração elevada de DQO, DBO, cor, sólidos suspensos e dissolvidos, traços de 

metais e compostos químicos como ceras, álcool polivinílico, hidróxido de sódio, 

surfactantes, solventes, sulfetos, entre outros, resultam em águas residuárias pouco 

biodegradáveis e tóxicas aos corpos hídricos. 

Tabela 1 – Características das águas residuárias produzidas em cada etapa do 

processamento de tecidos 

Processo Composição do efluente Característica 

Preparação da fibra Pouco ou inexistente - 

Fiação Pouco ou inexistente - 

Corte / Engomagem 

Amido, ceras, carboximetilcelulose 

(CMC), álcool polivinílico (PVA), 

agentes molhantes 

Elevada DQO e DBO 

Tecelagem Pouco ou inexistente - 

Desengomagem 
Amido, CMC, PVA, gorduras, ceras 

e pectina 

Elevada DQO, DBO, sólidos 

suspensos e sólidos dissolvidos 

Lavagem 

Desinfetantes, resíduos de inceticida, 

NaOH, detergentes, gordura, óleos, 

lubrificantes e solventes 

Elavada DQO, DBO e pH 

Branqueamento 

Hipoclorito de sódio, H2O2, cloreto, 

NaOH, ácidos tensoativos, fosfato de 

sódio e silicato de sódio ou agente 

estabilizador orgânico 

Elevada alcalinidade e sólidos 

suspensos 

Chamuscagem Pouco ou inexistente - 

Mercerização NaOH e cera de algodão 
Elevado pH e sólidos 

dissolvidos, baixa DBO 

Secagem Pouco ou inexistente - 

Tingimento 

Metais, sais, surfactantes, compostos 

catiônicos, corantes, sulfeto e 

solventes 

Elevada cor, DBO e sólidos 

dissolvidos; baixo sólidos 

suspensos e presença de metais 

pesados 

Impressão 

Cola, amidos, gomas, uréia, ácidos 

espessantes, reticulantes, agentes 

redutores, solventes, metais 

Elevada cor, DBO, sólidos 

suspensos, aspecto oleoso, 

baixo pH e DQO 

Acabamento Compostos tóxicos e solventes 
Elevada DQO e DBO, sólidos 

suspensos 

Fonte: BABU et al. (2004); YUSUFF e SONIBARE (2004); e GHALY et al. (2014) 

Na Tabela 2, pode ser observado que a composição de efluentes da indústria 

têxtil é distinta em diversos países, e que as concentrações de DQO e cor podem variar 

de 80 a 12.000 mg/L e de 50 a 4.637 Pt/Co, respectivamente. Devido à elevada 

concentração de corantes e a presença de compostos coloidais, há um aumento da 

turbidez, que pode ocasionar a redução da penetração de luz e a transferência de 
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oxigênio na interface ar/água, que consequentemente reduzem a fotossíntese e a 

concentração de oxigênio dissolvido nos corpos hídricos. (GHALY et al., 2014; 

ZAHARIA e SUTEU, 2012). Portanto, as características do efluente de indústria têxtil 

indicam que há a necessidade de tratamento efetivo para a redução da concentração de 

corantes e outros compostos. 

Tabela 2 – Características de Efluentes da Indústria Têxtil de diferentes países 

Parâmetros 
Brasil 

Nigéria(a) Canadá(b) Índia(c) China(b) 
Paraná(d) Pernambuco(e) 

pH 5,15 4,94 - 9,44 10,2 - 11,5 6 - 10 9,15 6,5-8,5 

Temperatura (ºC) - - 26,7 - 35,7 35 - 45 - 30 

Cor (Pt-Co) - 101 - 902 
612 - 

4.637 
50 - 2.500 - 100 

SDT (mg/L) 862 - 1,13 - 848 
2.900 - 

3.100 
200 2 

SST (mg/L) 474 - 1,2 - 471 15 - 8.000 2100 40 

DBO (mg/L) 328 76 - 2.767 163 - 645 80 - 6.000 890 50 

DQO (mg/L) 659 - 
1,65 - 

1.067 

150 - 

12.000 
3400 80 

Cloro livre (mg/L) - - 0,01 - 1,14 < 10 - 1 

Óleos e graxas (mg/L) - 2,3 - 143,1 6 - 8,3 10 - 30 - - 

Amônia (mg/L) 2,24 0,0 - 37 0,05 - 2,72 < 10 - 1x10-4 

Nitrato (mg/L) - 0,0 - 0,70 0,8 - 7,97 < 5 - 13 

Fosfato (mg/L) - - 0,09 - 3,42 < 10 - < 4 

Cálcio (mg/L) - - 0,26 - 2,4 - - - 

Magnésio (mg/L) - - 0,17 - 2,1 - - 200 

Sulfeto (mg/L) 51,67 - 0,1 - 1,94 600 - 1.000 - - 

Fonte: (a)YUSUFF e SONIBARE (2004); (b)GHALY et al. (2014); (c)KURADE et al. (2012); 
(d)PIZATO et al. (2017); (e)CHAGAS (2009) 

3.1.3. Corantes 

Corantes têxteis são compostos orgânicos usados com a finalidade de conferir 

cor a uma fibra (VELOSO, 2012). A cor dos corantes é proveniente de algumas 

características destes compostos, como por exemplo, absorção da luz no espectro visível 

(400 a 700 nm), possuem pelo menos um grupo cromóforo e possuem um sistema 

conjugado (IARC, 2010). 

Os corantes são utilizados desde a antiguidade para dar cor aos tecidos, 

cerâmicas e ao couro. Acredita-se que o tingimento de tecidos surgiu na Índia, Pérsia, 

Fenícia e Egito, onde foram encontrados tecidos tingidos em tumbas do século XV a.C. 

Inicialmente, eram utilizados corantes naturais como o índigo, a púrpura e a alizarina 
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(Figura 2). O corante índigo, ou anil é obtido do suco da planta Indigófera 

Istatistinctoria, a púrpura é obtida de moluscos marinhos do gênero Murex brandaris, e 

a alizarina é obtida da raiz das rubiáceas Rubia tinctorum e Rubia cordifolia (MENDA, 

2011). 

 

Figura 2 – Corantes naturais: a) Alizarina, b) Índigo, c) Púrpura 

Fonte: SCHAEFER (2014) 

No final do século XVIII surgiram os corantes sintéticos, como o ácido pícrico, 

que foi sintetizado em 1771 e usado como corante para lã e seda. Em 1856, William 

Perkin, sintetizou o primeiro corante orgânico, obtido a partir do alcatrão de hulha. 

Na indústria, são empregados aproximadamente 10.000 corantes têxteis (BAZIN 

et al., 2012) e em 2016 eram utilizadas aproximadamente 800.000 toneladas de corantes 

por ano (AYADI et al., 2016). Os corantes podem ser classificados de acordo com o 

método de fixação na fibra (Tabela 3) ou de acordo com a sua classificação química. 

Tabela 3 – Fixação do corante à fibra 

Classe de Corante Material 

Ácidos 
Couro, fibra sintética (nylon e elastoméricas) e fibra natural de lã e 

papel 

Azóicos Fibra natural de algodão e fibra sintética de poliéster 

Básicos Papel e fibra sintética acrílica 

Diretos Fibra natural de algodão, fibra artificial de viscose, couro e papel 

Dispersos Fibra sintética de poliéster e nylon e fibra artificial de acetato e viscose 

Reativos Fibra natural de algodão, fibra artificial de viscose, couro e papel 

Sulfurosos Fibra natural de algodão 

À cuba Fibra natural de algodão 

Pré-metalizados Tinta, plástico, couro e papel 

Fonte: VELOSO (2012) 

a b

c
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Os corantes ácidos, apresentado na Figura 3, possuem de um a três grupos 

sulfônicos que os tornam solúveis em água. Estes corantes são fixados à fibra por meio 

de troca iônica, que envolve o par de elétrons livres dos grupos amino e carboxilato na 

forma não-protonada. Os corantes ácidos podem conter grupamentos azo, antraquinona, 

triarilmetano, azina, xanteno, nitro e nitroso (GUARANTINI e ZANONI, 2000). 

 
Figura 3 – Estrutura de corante ácido: corante ácido Violeta 

Os corantes à cuba apresentam elevado grau de fixação à fibra e são solúveis 

(forma leuco) após a redução com ditionito em solução alcalina, apresentado na Figura 

4, que em seguida é reoxidado a sua forma original sobre a fibra. Os corantes à cuba 

contem o grupo carbonila, que pode estar no grupo etilênico ou em subunidades 

alicíclicas (GUARANTINI e ZANONI, 2000). 

 
Figura 4 – Processo de redução do corante à cuba com ditionito de sódio 

Os corantes dispersivos são insolúveis em água e a reação é realizada por meio 

da hidrólise do corante, que precipita sobre a fibra. O grau de solubilidade do corante 

define e influencia diretamente o processo e a qualidade da fixação do corante à fibra, 

em que agentes dispersantes com longas cadeias estabilizam a suspensão e facilitam o 

contato entre o corante e a fibra, como pode ser observado na Figura 5 (GUARANTINI 

e ZANONI, 2000). 
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Figura 5 – Hidrólise do corante Vermelho de Lonamina KA 

Os corantes diretos são solúveis em água. A interação química é realizada por 

meio de interações de Van der Waals, devido à planaridade na configuração da 

molécula do corante ou a dupla ligação conjugada que aumenta a adsorção do corante à 

fibra, os eletrólitos são utilizados para aumentar a afinidade do corante à fibra. Os 

corantes diretos contêm mais de um grupo cromóforo azo (diazo, triazo, entre outros) ou 

são pré-transformados em complexos metálicos, apresentado na Figura 6 

(GUARANTINI e ZANONI, 2000). 

 
Figura 6 – Exemplo de corante direto: corante Vermelho Congo 

Os corantes de enxofre apresentam boa fixação, entretanto, geram resíduos 

altamente tóxicos. São solúveis em água após redução com ditionito e em seguida são 

reoxidados a forma original que é caracterizada por compostos macromoleculares com 

pontes de polissulfetos, que são insolúveis em água. A redução e reoxidação dos 

corantes de enxofre estão apresentados nas Equações 1 e 2 (GUARANTINI e ZANONI, 

2000). 

 

𝑅 − 𝑆 − 𝑆𝑂3
− + 𝑆2− → 𝑅 − 𝑆− + 𝑆 − 𝑆𝑂3

2− 

corante 
(1) 

𝑅 − 𝑆 − 𝑆𝑂3
− + 𝑅 − 𝑆− → 𝑅 − 𝑆 − 𝑆 − 𝑅 + 𝑆𝑂3

2− (2) 

 

Os corantes pré-metalizados contém uma hidroxila ou carbonila em relação ao 

grupo cromóforo azo, apresentado na Figura 7, que permite a formação de complexos 
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com íons metálicos. Entretanto, estes corantes geram águas residuárias com elevado teor 

de metal, como o cromo (GUARANTINI e ZANONI, 2000). 

 
Figura 7 – Estrutura de corante pré-metalizado cromo/corante 1:1 por meio do grupo 

amino como ligante 

Os corantes reativos apresentam alta solubilidade em água e maior estabilidade 

da cor no tecido, pois contém um grupo eletrofílico (reativo) capaz de formar ligação 

covalente com grupos hidroxila das fibras celulósicas, com grupos amino, hidroxila e 

tióis das fibras protéicas e também com grupos amino das poliamidas. A reação química 

se processa diretamente através da substituição do grupo nucleofílico pelo grupo 

hidroxila da celulose, como pode ser observado nas Equações 3 e 4. Os principais 

corantes reativos contêm os grupos cromóforos azo e antraquinona e os grupos reativos 

clorotriazina e sulfatoetilsulfonila (GUARANTINI e ZANONI, 2000). 

 

𝑅 − 𝑆𝑂2 − 𝐶𝐻2 − 𝐶𝐻2 − 𝑂𝑆𝑂3𝑁𝑎
𝑂𝐻−

→  𝑅 − 𝑆𝑂2 − 𝐶𝐻 = 𝐶𝐻2 +𝑁𝑎2𝑆𝑂4                (3) 

 

𝑅 − 𝑆𝑂2 − 𝐶𝐻 = 𝐶𝐻2 +𝑂 − 𝑐𝑒𝑙𝑢𝑙𝑜𝑠𝑒
𝑂𝐻−
→  𝑅 − 𝑆𝑂2 − 𝐶𝐻2 − 𝐶𝐻2 − 𝑂 − 𝑐𝑒𝑙𝑢𝑙𝑜𝑠𝑒                (4) 

 

Os corantes azo são sintetizados sobre a fibra utilizando um agente de 

acoplamento, como por exemplo o naftol. Possuem como grupo cromóforo a ligação (-

N=N-) e distinguem-se pelo número de grupamentos (monoazo, diazo, triazo, tetraazo), 
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apresentado na Figura 8 (AMORIM et al., 2009). O grupo cromóforo comumente está 

ligado a anéis de benzênicos e naftalênicos, bem como a heterociclos aromáticos e 

grupos alifáticos (GHALY et al., 2014). Os corantes azo são a maior classe química de 

corantes e apresentam elevado grau de fixação à fibra, resistência a radiação visível e a 

umidade (CHENGALROYEN e DABBS, 2013). 

 
Figura 8 – Estruturas químicas de corantes monoazo, diazo e triazo 

A toxicidade aguda de 4.000 corantes foi avaliada por meio da ETAD 

(Associação Ecológica e Toxicológica da Indústria Transformadora de Corantes), tendo 

sido verificado que 10% destes corantes são considerados perigosos para a saúde 

humana e 1% pode ser considerado tóxico (LACASSE e BAUMANN, 2004). 

A Diretiva da União Européia 2002/61/EC proibiu o uso de produtos têxteis e de 

couro que possam entrar em contato por via oral ou cutânea e que possuem 

concentração de aminas aromáticas acima de 30 mg/L. Os 22 tipos de aminas 

aromáticas são provenientes da quebra da ligação –N=N- por meio da metabolização ou 

degradação de corantes azo. Contudo, mais de 100 corantes que podem formar aminas 

tóxicas e carcinogênicas estão disponíveis no mercado, pois a Diretiva da União 

Européia restringe a utilização de apenas 5% de corantes azo (LACASSE e 

BAUMANN, 2004; PÜNTENER e PAGE, 2004). 

Outras estruturas químicas presentes em corantes, como a atrazina, podem 

ocasionar prejuízos à saúde humana. A atrazina é um herbicida, que foi desenvolvido 

para inibir a fotossíntese, entretanto, pode produzir efeito semelhante ao estrogênio, 

causar a infertilidade em homens, aumentar o índice de câncer de mama em mulheres e 

Mono azo Diazo

Triazo
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é um potencial disruptor endócrino. Em 2004, o uso da atrazina foi banido na União 

Européia e em 2013 a EPA iniciou novos estudos sobre os efeitos adversos da atrazina 

(YIXIN et al., 2014; EPA, 2013). 

3.1.3.1. Corante vermelho reativo 239 

O corante vermelho reativo 239 (VR239) é um corante monoazo, possui como 

grupo cromóforo a ligação –N=N- e é utilizado no processo de tingimento de tecidos de 

algodão e poliéster na indústria têxtil. As características do VR239 estão apresentadas 

na Tabela 4. 

Tabela 4 – Características do corante vermelho reativo 239 

Fórmula molecular C31H24ClN7O19S6 

Estrutura química 

 

Massa molar 1026,37 g/mol 

Absorção máxima 542 nm 

Nº CAS 89157-03-9 

 

Estudos de toxicidade realizados por JUNGTANASOMBUT et al. (2014), 

avaliaram o efeito do corante VR 239 em embriões de Danio rerio. Foi observada que a 

CL50 para os organismos foi de 1.500 mg/L de corante, o que indica que o corante VR 

239 apresenta baixa toxicidade para organismos aquáticos. Entretanto, concentrações 

superiores a 500 mg/L do VR 239 podem reduzir a sobrevivência embrionária e causar 

deformidades morfológicas aos peixes. 

 

 



15 
 

3.2 PROCESSOS PARA O TRATAMENTO DE EFLUENTES 

Os corantes azo possuem grande potencial poluidor dos corpos hídricos e as 

águas residuárias devem ser adequadamente tratadas para a remoção destes compostos. 

Os processos de tratamento para a remoção de corantes azo podem ser biológicos, 

físico-químicos e oxidativos avançados. 

Os processos biológicos são aqueles em que degradação dos poluentes é 

realizada por micro-organismos. Os processos biológicos podem ser aeróbio, que ocorre 

na presença de oxigênio, anóxico, que ocorre em presença de concentrações muito 

baixas de oxigênio e na presença de nitrato, e anaeróbio, que ocorre na ausência de 

oxigênio (TCHOBANOGLOUS et al., 2003). 

Os processos físico-químicos são fundamentados na separação de fases e são 

realizados por meio da aplicação de forças físicas (TCHOBANOGLOUS et al., 2003). 

Os processos físico-químicos permitem a depuração de um efluente, entretanto, os 

poluentes não são degradados ou eliminados, mas transferidos para uma nova fase. 

Nesta nova fase, o volume é significativamente reduzido e o poluente ainda encontra-se 

concentrado, sem ser efetivamente degradado (FREIRE et al., 2000). Diversos 

processos físico-químicos podem ser utilizados para a remoção de corantes azo, como a 

separação por membranas, precipitação química, adsorção e coagulação/floculação. 

Os processos oxidativos avançados são fundamentados na geração e uso do 

radical hidroxila (HO•) e de espécies transitórias, com o objetivo de oxidar 

contaminantes orgânicos de difícil degradação biológica em produtos finais mais 

simples (TCHOBANOGLOUS et al.,2003). 

Em função de todos os processos para o tratamento de efluentes e a remoção de 

corantes azo utilizados nesse trabalho, será dado enfoque a ozonização e ao processo 

biológico por reator de leito móvel com biofilme (MBBR). 

3.2.1. Processos Oxidativos Avançados 

Os processos oxidativos avançados são fundamentados na geração e uso do 

radical hidroxila (HO•) e de espécies transitórias (TCHOBANOGLOUS et al.,2003). 

São processos limpos, não seletivos e podem ser usados na degradação de compostos 

orgânicos em fase aquosa, fase gasosa ou adsorvido numa matriz sólida (TEIXEIRA e 

JARDIM, 2004). 
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A oxidação química pode ser utilizada para oxidar completamente ou 

parcialmente um determinado composto ou grupo de compostos, tornando-os passíveis 

de degradação biológica ou reduzindo a sua toxicidade (TCHOBANOGLOUS et 

al.,2003). 

Os processos oxidativos avançados podem ser homogêneos e heterogêneos, 

como apresenta a Tabela 5. O potencial de oxidação de diversos oxidantes está 

apresentado na Tabela 6. 

Tabela 5 – Processos oxidativos avançados 

POAs Fotoquímico Não fotoquímico 

Homogêneo 

O3/UV O3/H2O2 

H2O2/UV O3/-OH 

O3/H2O2/UV H2O2/Fe2+ 

Foto-fenton 

 
Heterogêneo 

TiO2/O2/UV O3/Catalisador 

TiO2/H2O2/UV 

 Fonte: adaptado de HUANG et al. (1993) 

Tabela 6 – Potencial de oxirredução de oxidantes 

Oxidante Potencial de Oxidação (V) 

HO● 2,80 

O 2,42 

O3 2,07 

H2O2 1,77 

HO2
● 1,70 

MnO4 1,67 

ClO2 1,50 

Cl2 1,36 

O2 1,23 

Fonte: adaptado de CRC HANDBOOK (1985) 

3.2.1.1. Ozonização 

O ozônio é um gás incolor, de odor característico e instável. É constituído por 

três átomos de oxigênio unidos por ligações simples e duplas. Algumas propriedades do 

ozônio estão apresentadas na Tabela 7. 
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Tabela 7 – Propriedades físicas do ozônio 

Propriedades Valor 

Peso molecular 48 Da 

Ponto de fusão -192,7ºC 

Ponto de ebulição -110,5ºC 

Solubilidade em água a 

20ºC 1,19 x 10-2 M 

Constante de Henry a 20ºC 100 atm M-1 

Limite de explosão 10% de ozônio 

Fonte: adaptado de VON SONNTAG e VON GUNTEN (2012) 

Segundo Lenntech (2016) e Von Sonntag e Von Gunten (2012), o ozônio foi 

descoberto por C. F. Schöinbein em experimentos de eletrólise com ácido sulfúrico 

diluído. Werner von Siemens, em 1857, desenvolveu o primeiro gerador de ozônio por 

meio de descarga de gás e em 1893 foi instalado o primeiro gerador de ozônio para o 

tratamento de água da cidade de Oudshoorn, Holanda. Nos anos de 1916, haviam 49 

instalações de ozônio em toda a Europa. 

A geração de ozônio pode ser realizada por diferentes tecnologias, apresentadas 

na Tabela 8. O método mais eficiente para a geração do ozônio é por descarga elétrica, 

no qual o ozônio é gerado a partir de ar ou oxigênio quando uma alta voltagem é 

aplicada por eletrodos estreitamente espaçados, como apresentado na Figura 9. A 

elevada energia criada dissocia uma molécula de oxigênio que é combinada com duas 

outras moléculas de oxigênio para criar duas moléculas de ozônio 

(TCHOBANOGLOUS et al., 2003). 

Tabela 8 – Métodos para geração de ozônio. 

Método de geração 

de O3 
Princípio de trabalho 

Fonte de 

ozônio 
Campo de aplicação 

Elétrico Descarga elétrica Ar e O2 Laboratório e em escala real 

Eletroquímico Eletrólise Água 

Para aplicações com água pura, 

em escala de laboratório e 

pequena escala industrial 

Fotoquímico (λ = 

185 nm) 

Irradiação (abstração de 

elétrons) 

O2 (ar) e 

água 
Laboratório e escala real 

Radiação química 
Raios-X, radiação e 

raios-γ 
Água Raramente utilizado 

Térmico Ionização de arco de luz Água Raramente utilizado 

Fonte: adaptado de GOTTSCHALK et al. (2000) 
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Figura 9 – Geração de ozônio por descarga elétrica (Corona) 

Fonte: adaptado de TCHOBANOGLOUS et al. (2003) 

O ozônio em solução aquosa pode reagir com as substâncias químicas por 

diferentes mecanismos de reação, que pode ser a reação direta do ozônio molecular com 

o composto químico ou por reação indireta, por meio da decomposição do ozônio 

molecular em radical HO● e HO2
●, que reagem com o composto químico, como 

apresentado na Figura 10 (RICE, 1996). Os mecanismos de reação do ozônio podem ser 

influenciados pelo pH, temperatura e composição química do meio. 

 
Figura 10 – Mecanismos de reação do ozônio 

Fonte: adaptado de RICE (1996) 
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A influência do pH no mecanismo da ozonização se deve à oxidação por meio 

do ozônio molecular ou por radicais hidroxila (HO●). Em pH ácido a oxidação ocorre 

predominantemente por meio do ozônio molecular e a reação é direta. Em pH básico, o 

ozônio molecular se decompõe promovendo a formação de radicais HO● e HO2
● (RICE, 

1996). 

A reação direta do ozônio com o composto químico pode ocorrer por meio de 

reação de ciclo adição, reação eletrofílica e reação nucleofílica do ozônio (STAEHELIN 

e HOIGNÉ, 1985). Na ciclo adição, apresentada na Figura 11, a reação do ozônio com 

compostos insaturados proporciona a formação de ozonide. Em solução aquosa o 

ozônio se decompõe em aldeídos, cetonas e peróxido de hidrogênio. 

 

Figura 11 – Reação de ciclo adição do ozôno 

Fonte: Adaptado de LÓPEZ (2004) 

Na reação eletrofílica, o ozônio reage com compostos com elevada densidade 

eletrônica, como compostos aromáticos, aminas, compostos de enxofre, entre outros, 

como apresentado na Figura 12. Em compostos aromáticos a reação é ativada por 

grupamentos doadores de elétrons, como -OH e -NH2, que auxiliam a substituição 

eletrofílica.  

A reação nucleofílica do ozônio ocorre com compostos que possuem uma 

escassez de elétrons. Essa reação ocorre particularmente em compostos de carbono com 

grupamento -COOH e -NO2. 
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Figura 12 – Reação eletrofílica entre ozônio e um composto aromático 

Fonte: Adaptado de LÓPEZ (2004) 

A reação indireta com o composto químico, por meio da decomposição do 

ozônio molecular em radical HO● e HO2
● pode ocorrer em três etapas, a iniciação 

radicalar, a propagação e a finalização, como apresentado na Figura 13.  

A iniciação ocorre na presença de íons OH e ozônio, que formam do ânion 

superóxido (●O2
-) e do radical hidroperoxila (HO2

●), que estão em equilíbrio ácido-base. 

A propagação ocorre por protonação do radical ●O3
-. O radical ●O3

- se 

decompões em radicais HO●, que reagem com os compostos orgânicos e formam 

radicais orgânicos. A presença de O2 proporciona a geração de ROO●, que reagem com 

os radicais hidroperoxila (HO2
●) e geram o produto orgânico oxidado.  

A finalização ocorre por meio da reação de compostos orgânicos e inorgânicos 

com os radicais HO●, formando radicais secundários que não produzem HO2
● e ●O2

- 

(STAEHELIN e HOIGNÉ, 1985). 



21 
 

 
Figura 13 – Mecanismo de reação indireta do ozônio 

Fonte: STAEHELIN e HOIGNÉ (1985) 

A influência da temperatura no mecanismo de ozonização se deve a solubilidade 

do ozônio, como apresentado na Figura 14. Em temperatura ambiente, a solubilidade do 

ozônio em água é duas vezes menor do que a 0ºC, assim, quanto menor a temperatura 

maior a solubilidade (concentração) do ozônio em água (VON SONNTAG e VON 

GUNTEN, 2012). Para um processo de ozonização eficiente, baixas temperaturas são 

desejadas. 

 
Figura 14 – Solubilidade do ozônio e do oxigênio em função da temperatura 

Fonte: VON SONNTAG e VON GUNTEN (2012) 
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Com relação à composição do meio, a presença de compostos como íons 

carbonato e bicarbonato e o álcool t-butílico no meio, podem retardar a degradação de 

poluentes. Os íons carbonato e bicarbonato, e o álcool t-butílico reagem com o radical 

HO● e atuam como inibidores nas reações em cadeia (STAEHELIN e HOIGNE, 1985). 

A salinidade do meio também pode reduzir a transferência do O3(g) para a fase 

líquida. Em meios com concentração de NaCl de 40 a 100 mg/L observou-se que a 

concentração de ozônio diminui quando a concentração de sal aumenta (SILVA et al., 

2009). 

3.2.1.1.1. Degradação de corante azo por ozonização 

A degradação e a remoção de cor de corantes azo utilizando ozônio ocorre por 

meio de ataque eletrofílico em locais que possuem elevada densidade de carga negativa, 

como as ligações –N=N-. Desta forma, a ozonização é um processo eficiente e que 

ocorre rapidamente, como pode ser observado na Tabela 9, devido à degradação das 

cadeias conjugadas responsável por dar cor ao corante (TURHAN e OZTURKCAN, 

2013). 

Embora o processo de ozonização seja eficiente na remoção de cor, na Tabela 9 

pode-se observar que a remoção de DQO e de COT não é elevada. Por exemplo, para o 

corante preto reativo 5, Zheng et al. (2016) obtiveram apenas 20% de eficiência na 

remoção de COT. A baixa remoção de DQO e COT pode ser devida à geração de 

produtos intermediários mais estáveis. Assim, a ozonização pode levar à decomposição 

da estrutura, mas raramente mineraliza completamente os corantes a CO2 e H2O 

(ZHENG et al., 2016). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



23 
 

Tabela 9 – Remoção de cor, DQO e COT de corantes azo por ozonização 

Corante 
Classe do 

corante 
Condição de trabalho 

Eficiência de 

remoção (%) 
Referência 

Vermelho 

reativo X-

3B 

Monoazo 

Ccorante= 100 mg/L; tempo de 

reação = 6 min; O3 = 0,66 

L/h; T= 24,85ºC; pH= 6,52  

Cor = 92 
SHEN et al. 

(2017) 

Laranja 

reativo 16 
Monoazo 

Ccorante= 100 mg/L; tempo de 

reação = 5 min; O3 = 51 mg/L 

Cor = 97; COT 

= 48 

CASTRO et 

al., (2016) 

Preto reativo 

5 
Diazo 

Ccorante= 200 mg/L; tempo de 

reação = 60 min; O3 = 53,33 

mg/min; T = 25 ºC; pH = 8 

Cor = 100; 

COT = 20 

ZHENG et al. 

(2016) 

Vermelho 

reativo 195 
Monoazo 

Ccorante= 100 mg/L; tempo de 

reação = 10 min; O3 = 3,47 

L/min; pH = 7,9 

Cor = 100 
ZHANG et al. 

(2015) 

Vermelho 

reativo 2 
Monoazo 

Ccorante= 500 mg/L; tempo de 

reação = 60 min; O3 = 75 

mg/L; pH = 7 

Cor = 93; DQO 

= 65; COT = 

21 

XIAN-BING 

et al. (2014) 

Laranja 

reativo 16 
Monoazo 

Ccorante= 400 mg/L; tempo de 

reação = 16 min; O3 = 24 

mg/L.min; T= 20 ºC 

Cor = 100; 

DQO = 69 

TURHAN e 

OZTURKCAN 

(2013) 

Vermelho 

reativo 239 
Monoazo 

Ccorante= 500 mg/L; tempo de 

reação = 90 min; O3 = 16,6 

mg/min; pH = 11 

Cor = 80 
GÜNES et al. 

(2012) 

Amarelo 

reativo 176 
Monoazo 

Ccorante= 500 mg/L; tempo de 

reação = 90 min; O3 = 16,6 

mg/min; pH = 11 

Cor = 90 
GÜNES et al. 

(2012) 

Vermelho 

reativo 120 
Diazo 

Ccorante= 200 mg/L; tempo de 

reação = 150 min; O3 = 8,9 

mg/L 

Cor = 100; 

DQO = 44 

ZHANG et al. 

(2007) 

Vermelho 

X-GRL 
Monoazo 

Ccorante= 1,32x10-4 M; tempo 

de reação = 6 min; O3 = 1,66 

L/min; pH = 5,75; T = 35ºC 

Cor = 96; COT 

= 5,7 

ZHAO et al 

(2004) 

 

Com relação à identificação dos produtos intermediários formados na 

ozonização e o mecanismo de degradação, Zhang et al. (2015) e Shen et al. (2017) 

identificaram alguns produtos intermediários e propuseram três mecanismos de 

degradação da ozonização de corantes azo semelhantes ao vermelho reativo 239, 

utilizado neste trabalho. Os produtos intermediários e os mecanismos estão 

apresentados na Tabela 10 e nas Figuras 15 e 16. 

Zhang et al. (2015) estudaram a degradação do corante vermelho reativo 195. 

Dois mecanismos de degradação foram propostos, apresentados na Figura 15 (A) e (B), 

indicam a geração de compostos semelhantes à triazina e fenol. 
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Shen et al. (2017), propuseram o mecanismo de degradação do corante azo 

vermelho reativo X-3B, apresentado na Figura 16. A degradação do corante vermelho 

reativo X-3B por ozônio se inicia com a quebra da ligação –N=N– e –C–N–, gerando os 

compostos nitrosobenzeno e naftaleno. Estes compostos foram então oxidados a 

hidroquinona e ácido ftálico, respectivamente. 

 

 

 

 
Figura 15 – Mecanismo de degradação proposto do corante vermelho reativo 195 por 

ozônio. A: via de degradação 1; B: via de degradação 2 

Fonte: ZHANG et al. (2015) 
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Figura 16 – Mecanismo de degradação proposto do corante vermelho reativo X-3B por 

ozônio/ultrassom 

Fonte: SHEN et al. (2017) 
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Tabela 10 – Produtos intermediários sugeridos e observados na ozonização de corantes 

azo 

Produto 

intermediário 
Estrutura 

Laranja 

reativo 16a 

Vermelho 

reativo 2b 

Vermelho 

direto 23c 

Vermelho 

reativo X-

3Bd 

Vermelho 

reativo 

195e 

Ácido oxálico 

 

X X X X - 

Ácido acético 

 

X X X - - 

Ácido fórmico 

 

X X X - - 

3-Buteno-2ol, 3-

metil- 

 

- X - - - 

Acetamida 

 

X - X - - 

Uréia 

 

- - X - - 

2-Butanol, oxima 

 

- X - - - 

Uréia, tetrametila 

 

- X - - - 

Ácido maleico 
 

X - - X - 

Fenol 

 

- X - X - 

Acetofenona 

 

- X - - - 

Nitrobenzeno 
 

X X - - - 

Benzeno-1,4-diol 
 

X - - X - 

p-Benzoquinona 

 

X X - X - 

Anilina 

 

- X - - - 
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Tabela 10 – Produtos intermediários sugeridos e observados na ozonização de corantes 

azo – Continuação1 

Produto 

intermediário 
Estrutura 

Laranja 

reativo 16a 

Vermelho 

reativo 2b 

Vermelho 

direto 23c 

Vermelho 

reativo X-

3Bd 

Vermelho 

reativo 

195e 

1,2-Ácido Benzeno 

dicarboxilíco éster 

dietílico  
- X - - - 

Ácido mandélico 

 

- X - - - 

Ácido gentisico 

 

- X - - - 

Nitrosobenzeno 
 

X X - - - 

Ácido ftálico 

 

- X - X - 

Ácido oftálico 

 

X - - - - 

Ftalatodimetila 

 

- X - - - 

Ácido benzoico, 2-(1-

oxopropil)-, éster 

metílico 

 

- - - - - 

1-Naftol 

 

- - X X - 

1,4-Naftalenoquinona 

 

- - - X X 

2-Hidroxy-1,4-

napftalenodiona 

 

- - - - - 

1,2-Naftoquinona 

 

- - - - - 

Ácido Butanodióico, 

fenil- 

 

- X - - - 
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Tabela 10 – Produtos intermediários sugeridos e observados na ozonização de corantes 

azo – Continuação2 

Produto 

intermediário 
Estrutura 

Laranja 

reativo 16a 

Vermelho 

reativo 2b 

Vermelho 

direto 23c 

Vermelho 

reativo X-

3Bd 

Vermelho 

reativo 

195e 

Naftaleno-2-ácido 

sulfônico 
 

- - X - - 

4‐amino‐6‐cloro‐
1,3,5‐triazina‐2‐ol 

 

- - - - X 

2‐cloro‐4,6‐
diaminotriazina 

 

- - - - X 

1,3,5-Triazina-2-

amina,4,6-dicloro- 
 

- X - X - 

6-Acetilamino-3-

aminonaftaleno-2-

ácido sulfonico 
 

X - - - - 

Fonte: TURHAN e OZTURKCAN (2013)a; XIAN-BING et al. (2014)b; SONG et al. (2007)c; 

SHEN et al. (2017)d; ZHANG et al. (2015)e 

Na literatura, foram encontrados alguns trabalhos empregando remoção de cor 

de corantes azo e de corantes semelhantes ao vermelho reativo 239 (SHEN et al., 2017; 

ZHANG I., 2015; GÜNES et al., 2012). Entretanto, não foram encontrados trabalhos 

em que fossem identificados os produtos intermediários da ozonização, bem como o 

mecanismo de degradação do corante vermelho reativo 239. Assim, há a necessidade de 

estudos a fim de identificar os produtos intermediários da ozonização para uma melhor 

compreensão das etapas de reação. 

3.2.2. Processos Biológicos 

Os processos biológicos têm sido extensivamente utilizados no tratamento de 

efluentes devido ao baixo custo, o uso eventual de produtos químicos e a elevada 

capacidade de degradação. O tratamento de efluentes por processo biológicos pode ser 

aeróbio, anóxico e anóxico. O objetivo do processo biológico no tratamento de efluentes 

é a conversão de compostos orgânicos, sólidos coloidais em suspensão e nutrientes, 

como o nitrogênio e o fósforo em CO2, H2O e outros minerais (ADABJU, 2013). 
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3.2.2.1. Reator de leito móvel com biofilme (MBBR) 

O reator de leito móvel com biofilme foi desenvolvido na Noruega no final dos 

anos 80 e início dos anos 90. Esta tecnologia une as melhores características do 

processo de lodos ativados e do processo com biofilme, em que, necessita de pequena 

área e volume, utiliza todo o volume útil do reator para o crescimento de micro-

organismos, a perda de carga é reduzida, não necessita de reciclo de lodo e apresenta 

elevada eficiência de remoção de DBO, DQO e nitrogênio. Devido a todas essas 

características, o MBBR tem sido utilizado para o tratamento de efluentes domésticos e 

industriais (LI et al., 2011; CALDERÓN et al., 2012; BASSIN et al., 2012). 

No MBBR a biomassa cresce como flocos suspensos e biofilme, que se adere e 

cresce em meio a suportes plásticos (biomedias) para a imobilização da biomassa. Os 

suportes plásticos, desenvolvidos pela Anox Kaldnes, são feitos de polietileno e tem a 

forma de pequenos cilindros com uma cruz no interior e aletas longitudinais, como 

apresentado na Figura 17 (BASSIN e DEZOTTI, 2008; ODEGAARD, 2006). A 

biomedia K1, usada no MBBR, possui área superficial maior que 900 m2/m3, densidade 

de 0,96 g/cm3, 17 mm de diâmetro e 7 mm de altura.  As biomedias possuem densidade 

menor do que a água e são mantidas em constante movimento no interior do reator, que 

pode ser realizado por aeração em um reator aeróbio ou por agitador mecânico, em um 

reator anaeróbio, como apresentado na Figura 18 (CALDERÓN et al, 2012; LEYVA-

DIAZ et al., 2013). 

   
Figura 17 – Biomedia K1 usado no MBBR 
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Figura 18 – Diagrama do MBBR aeróbio (a) e anaeróbio (b) 

Fonte: adaptado de LUO (2014) 

O biofilme contido no MBBR é uma estrutura complexa heterogênea, composto 

por agregados com diversas espécies microbianas, como bactérias, fungos e 

protozoários competidores por substrato, compostos por células e produtos celulares. O 

biofilme cresce em biomedias com elevada área superficial, é imobilizado em uma 

matriz de substâncias poliméricas extracelulares (EPS), apresenta resistência à 

desidratação e fica protegido de organismos predadores, possui maior atividade, maior 

velocidade de crescimento e utilização do substrato. Assim, é obtida uma elevada 

eficiência de remoção de poluentes em virtude da grande quantidade de biomassa em 

um pequeno volume de reator (BASSIN e DEZOTTI, 2008; GOODE, 2010). 

A formação e o crescimento do biofilme são realizados por meio de diferentes 

processos, como, o transporte de células livres do meio para o suporte e sua fixação; 

crescimento, produção e excreção de EPS; adesão de células e partículas do meio no 

biofilme; e perda de células individuais ou de agregados maiores por erosão, como 

apresentado na Figura19 (BASSIN e DEZOTTI, 2008). 

 
Figura 19 – Processos de formação do biofilme 

Fonte: adaptado de XAVIER et al. (2003) 
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A formação do biofilme é dependente das condições hidrodinâmicas, como o 

cisalhamento, e da carga orgânica aplicada. O cisalhamento é função do número de 

partículas presentes, que auxilia na redução da espessura do biofilme devido à 

velocidade de crescimento e a presença de reentrâncias no biofilme. A carga orgânica 

aplicada, quando elevada, influência na produção de biomassa e na densidade do 

biofilme, proporcionando o aumento da espessura do biofilme (BASSIN e DEZOTTI, 

2008). 

O transporte de componentes como, matéria orgânica, micronutrientes e 

oxigênio do meio líquido até o biofilme é realizado por meio de adsorção na superfície 

do biofilme, por difusão na interface líquido/biofilme e também por difusão no biofilme 

(GOODE, 2010). Os processos de transporte e degradação e remoção de compostos 

orgânicos e inorgânicos estão apresentados na Figura 20. 

 
Figura 20 – Representação esquemática dos processos envolvidos no transporte de 

degradação em biofilmes 

Fonte: adaptado de Dezotti et al. (2018) 

É importante observar que, quando se trata do processo aeróbio, é desejado 

biofilme fino (< 150 µm), devido à limitação difusiva e baixa penetração de oxigênio 

em biofilme espesso (BASSIN e DEZOTTI, 2008). 

3.2.2.1.1. Degradação de matéria orgânica por processo biológico 

A remoção de matéria orgânica ocorre por meio do metabolismo de micro-

organismos aeróbios e está fundamentada na presença de um doador de elétrons e de um 

aceptor final de elétrons. As reações para a degradação de matéria orgânica pode ocorrer 

por catabolismo ou anabolismo. O catabolismo consiste na diferença de potencial de 
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óxido-redução do receptor e do doador de elétrons, que proporciona a oxidação dos 

compostos orgânicos a CO2 e H2O e a liberação de energia na forma de ATP, que pode 

ser observado na Figura 21. O anabolismo consiste na utilização da energia proveniente 

do catabolismo para sintetizar novas células microbianas (BASSIN e DEZOTTI, 2008; 

TEBBUTT, 1998). 

 

 

 

Figura 21 – Representação simplificada da degradação de matéria orgânica aeróbia 

Fonte: adaptado de TEBBUTT et al. (1998) 

 

As etapas da degradação de matéria orgânica por micro-organismos aeróbios, 

apresentada na Figura 22, ocorre por meio da adsorção e absorção dos poluentes 

orgânicos coloidais ou solúveis, em que os compostos adsorvidos são degradados a 

compostos mais simples por ação enzimática extracelular, a seguir ocorre a 

metabolização dos compostos no interior celular dos micro-organismos por meio de 

reações bioquímicas que fornecem energia na forma de ATP. Posteriormente, ocorre a 

auto-oxidação celular, em que retorna diversos produtos orgânicos ao meio (BASSIN e 

DEZOTTI, 2008; TEBBUTT, 1998). 
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Figura 22 – Etapas da degradação de matéria orgânica aeróbia 

Fonte: adaptado de TEBBUTT et al. (1998) 

As condições operacionais para a eficiente degradação de matéria orgânica estão 

apresentadas na Tabela 11. Deve ser considerado que em condições com deficiência de 

matéria orgânica pode ocorrer a respiração endógena, que é a oxidação da massa celular 

a compostos inorgânicos (TCHOBANOGLOUS et al., 2003). 

Tabela 11 – Condições operacionais para a remoção de matéria orgânica 

pH 6 – 8 

Temperatura 10ºC – 40ºC 

Oxigênio dissolvido 2 mg/L – 5 mg/L 

Nutrientes DBO:N:P = 100:5:1 

Micronutrientes Fe, Mn, Cu, Zn, entre outros. 

Fonte: TCHOBANOGLOUS et al. (2003) 

3.2.2.1.2. Remoção de nitrogênio por processo biológico 

O nitrogênio é um nutriente essencial para o crescimento de microorganismos, 

plantas, animais e fator importante na síntese das proteínas e do DNA. Os 

microorganismos necessitam do nitrogênio incorporado em compostos orgânicos 

(aminoácidos e proteínas), enquanto as plantas e algas necessitam de nitrogênio na 

forma de íons nitrato (NO3) ou íons amônio (NH4
+) (MARTINS et al., 2003; 
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TCHOBANOGLOUS et al., 2003). Contudo, o excesso de nitrogênio presente nos 

corpos hídricos pode proporcionar o crescimento excessivo de micro-organismos, algas 

e plantas, causando a eutrofização de corpos hídricos (BASSIN e DEZOTTI, 2008). 

O nitrogênio está presente nos efluentes e corpos hídricos na forma de amônia 

(NH3), amônio (NH4), nitrito (NO2), nitrato (NO3) e nitrogênio gasoso (N2) e nitrogênio 

orgânico, como a uréia, aminoácidos e compostos orgânicos. A amônia pode estar 

presente na forma de íon amônio (NH4) ou dissolvida como amônia livre (NH3). Estas 

duas formas estão em equilíbrio e a sua concentração depende do pH, conforme 

apresentado na Equação 5 e na Figura 23 (TCHOBANOGLOUS et al., 2003). 

𝑁𝐻4
+ ↔ 𝑁𝐻3 + 𝐻

+ (5) 

Quando a concentração de íon hidrogênio for suficientemente alta, ou o pH 

menor ou igual a 7,2, o equilíbrio será deslocado para a esquerda da Equação 5. Por 

outro lado, para valores de pH mais elevados, o equilíbrio será deslocado para a direita 

da Equação 5, condição em que a concentração de amônia livre será maior. 

 

Figura 23 – Equilíbrio químico da amônia em função do pH 

Fonte: adaptado de TCHOBANOGLOUS et al. (2003) 

A degradação biológica de substâncias que contêm nitrogênio ocorre por meio 

dos processos de assimilação, amonificação, nitrificação e desnitrificação, como pode 

ser observado de acordo com as conversões do nitrogênio apresentadas na Figura 24. 
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Figura 24 – Conversão de compostos nitrogenados em processo biológico aeróbio 

Fonte: adaptado de BASSIN e DEZOTTI (2008) 

A assimilação da amônia é o processo em que NH3 ou o NH4
+ são absorvidos 

por bactérias decompositoras, tornando-se parte de sua biomassa sob a forma de 

compostos de nitrogênio orgânico. A amonificação é a quebra de compostos de 

orgânicos nitrogenados por meio de bactérias decompositoras em NH3 ou NH4
+ 

(JAFFE, 2000; MARTINS et al., 2003; TCHOBANOGLOUS et al., 2003; VON 

SPERLING, 1996). 

A nitrificação é a junção de dois processos de transformação, a nitritação e a 

nitratação. A nitritação ocorre por meio da conversão do NH3 em nitrito (NO2
-), 

apresentada nas Equações 6 e 7, e é realizada por bactérias oxidadoras de amônia 

(BOA) dos gêneros Nitrosomonas e Nitrosococcus. Na reação apresentada na Equação 

6, a amônia é oxidada em hidroxilamina por meio da amônia monooxigenase (AMO). 

Na Equação 7, a hidroxilamina oxidoredutase (HAO) oxida a hidroxilamina a nitrito. 

Nessas reações, a amônia é utilizada como doadora de elétrons pela BOA e o aceptor 

final de elétrons é o oxigênio. A Equação 8 apresenta a reação de oxidação da amônia a 

nitrito (BERNET e SPÉRANDIO, 2009; BOCK e WAGNER, 2013). 

 

𝑁𝐻3 + 2𝐻
+ + 2𝑒− + 𝑂2 → 𝑁𝐻2𝑂𝐻 + 𝐻2𝑂 (6) 

 

𝑁𝐻2𝑂𝐻 + 𝐻2𝑂 → 𝐻𝑁𝑂2 + 4𝐻
+ + 4𝑒− (7) 

 

𝑁𝐻3 + 1,5𝑂2  → 𝑁𝑂2
− + 𝐻3𝑂

+ (8) 
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A nitratação é a oxidação do nitrito em nitrato (NO3
-) realizada por bactérias 

quimiossintetizantes oxidadoras de nitrito (BON) do gênero Nitrobacter. A reação de 

nitritação é apresentada na Equação 9 (BERNET e SPÉRANDIO, 2009). 

 

𝑁𝑂2
− + 0,5𝑂2  → 𝑁𝑂3

− (9) 

 

A desnitrificação ocorre pela redução de compostos nitrogenados oxidados 

(NO2
- e NO3

-) a N2 ou N2O, geralmente em sua forma gasosa, por meio de bactérias 

heterotróficas anóxicas que usam a matéria orgânica como agente redutor. 

Para que a remoção de nitrogênio por processo biológico seja eficiente, além dos 

processos de conversão de nitrogênio é importante considerar alguns fatores que podem 

influenciar a eficiência do processo de nitrificação, como o pH, temperatura, 

concentração de oxigênio dissolvido e concentração de substrato (BASSIN et al., 2012). 

As condições ideais para um eficiente processo de nitrificação em sistemas de 

tratamento biológico de efluentes estão apresentadas na Tabela 12. 

Tabela 12 – Condições operacionais para a remoção de nitrogênio 

pH 7,5 – 8 

Temperatura 28ºC – 36ºC 

Oxigênio dissolvido 3 mg/L – 4 mg/L 

Fonte: TCHOBANOGLOUS et al. (2003); BERNET e SPÉRANDIO (2009) 

No processo biológico, as bactérias nitrificantes são influenciadas pela 

temperatura e possuem característica mesofílicas e a temperatura ótima para o seu 

crescimento é entre 28 e 36ºC. A nitrificação ainda é possível, com menor taxa de 

crescimento, em temperatura de 5ºC. Deve ser considerado que a temperatura e a taxa 

de crescimento das bactérias oxidadoras de amônia e de nitrito é diferente. 

Temperaturas acima de 15ºC proporcionam uma maior taxa de crescimento das BOA do 

que das BON. 

O pH ideal do meio para o processo de nitrificação ideal são em condições 

neutras a moderadamente alcalinas com pH entre 7,5 a 8. Contudo, a nitrificação pode 

ocorrer em meios ácidos em biofilmes e reatores de biomassa suspensa (BERNET e 

SPÉRANDIO, 2009). 

As bactérias nitrificantes são sensíveis à baixa concentração de oxigênio devido 

a sua elevada afinidade por oxigênio, mas como podem estar presentes em agregados ou 

biofilmes, a concentração de oxigênio real pode ser menor do que a concentração de 
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oxigênio dissolvida no meio. Contudo, baixas concentrações de oxigênio dissolvido de 

0,2 a 0,5 mg/L podem limitar o crescimento de BON e proporcionar a nitrificação e 

desnitrificação simultâneas em um mesmo meio (BERNET e SPÉRANDIO, 2009). 

A presença de compostos orgânicos e inorgânicos, mesmo em concentrações 

baixas, podem causar a inibição da taxa de nitrificação e a morte das bactérias 

nitrificantes em sistemas de tratamento biológico de efluentes. Estes compostos são 

solventes orgânicos, aminas, proteínas, taninos, compostos fenólicos, álcoois, cianatos, 

éteres, carbamatos, benzeno e compostos nitrogenados (TCHOBANOGLOUS et 

al.,2003). 

Os compostos nitrogenados estão relacionadas ao pH do meio e o equilíbrio 

entre o íon amônio e a amônia livre e o nitrito e ácido nitroso. A amônia livre e o ácido 

nitroso podem inibir a nitrificação. As relações de inibição podem ser observadas na 

Figura 25. Alguns autores afirmam que a concentração de amônia livre pode ser 

inibidora para as Nitrossomonas em concentrações variando de 3,5 a 50 mg/L (WONG-

CHONG e LOEHR, 1978; FORD et. al., 1980; ABELING e SEYFRIED, 1992). 

FERREIRA (2000) afirma que a concentração de NH3 de 10 a 150 mg/L é inibidora 

para as Nitrossomonas, enquanto que 0,1 a 1,0 mg/L é inibidora para as Nitrobacter 

(oxidação do nitrito). 

 
Figura 25 – Relação entre as concentrações de amônia livre (NH3) e ácido nitroso (HNO2) 

na inibição das bactérias nitrificantes. Zona 1 = inibição da nitrosação e nitratação por 

NH3; Zona 2 = inibição da nitratação por NH3; Zona 3 = completa nitrificação; Zona 4 = 

inibição da nitratação por HNO2. 

Fonte: adaptado de ANTHONISEN et al. (1976) 
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De acordo com McCarthy (1999), os compostos N heterocíclicos podem inibir 

as bactérias nitrificantes. Maior inibição da nitrificação por compostos contendo 2 ou 3 

átomos de nitrogênio adjacentes foi observada em compostos com nitrogênio não 

adjacentes ou apenas um nitrogênio no anel aromático. Contudo, a presença de cloro ou 

triclorometila ligados ao anel aromático com nitrogênio pode potencializar a inibição da 

nitrificação, devido ao cloro ser ativado por substituição nucleofílica e o pka do 

nitrogênio adjacente ser reduzido. 

Tomnlinson et al. (1966) e Hockenburu e Grady (1977) também estudaram e 

identificaram diversos compostos inibidores as bactérias Nitrosomonas, que são 

apresentados na Tabela 13. De acordo com os autores, estes compostos competem pelo 

sítio ativo da enzima que se liga a amônia, inibindo-as. Assim, aminas, anilinas, 

compostos de enxofre como a tiouréia, cianeto e fenóis são potencialmente inibidores 

para a reação de nitrificação. 

A nitrificação em sistemas com biofilme ocorre por difusão, o que possibilita a 

formação de micro-habitats. As BOA criam gradientes de nitrito, proporcionando a 

formação de grupos e a estratificação de BON, permitindo que haja bactérias 

nitrificantes em toda a matriz do biofilme (YOUNG, 2017). As bactérias nitrificantes 

possuem uma taxa de crescimento menor do que as bactérias heterotróficas devido à sua 

fonte de energia (compostos inorgânicos) e a necessidade de elevada energia para a 

conversão de carbono inorgânico para o uso celular. No entanto as BOA possuem uma 

taxa de crescimento ligeiramente mais rápida do que a BON, o que pode causar 

instabilidade no processo de nitrificação e a ocorrência de biofilmes finos, onde o 

espaço é limitado. Assim, é importante manter o equilíbrio entre as bactérias 

nitrificantes BOA, BON e as bactérias heterotróficas. Em biofilmes espessos zonas 

anaeróbias podem aparecer e a atividade nitrificante pode ser limitada pela difusão no 

biofilme, em que o oxigênio pode penetrar até 200 µm do biofilme (EDEFELL, 2017). 

A baixa relação carbono/nitrogênio em sistema com biofilme que possui um elevado 

período de retenção de sólidos pode compensar os fatores limitantes para a reação de 

nitrificação (BASSIN et al., 2012). 
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Tabela 13 – Efeito inibidor de compostos orgânicos na oxidação da amônia 

Compostos 
Concentração para inibição de 

75% da nitrificação (mg/L) 

Tiouréia 0,076 

Tioacetamide 0,53 

Tiosemicarbazida 0,18 

Isotiocianato de metila 0,8 

Isotiocianato de alil 1,9 

Ditio-oxamida 1,1 

Tiocianato de potássio 300 

Ditiocarbamato metila de sódio 0,9 

Ditiocarbamato dimetila de sódio 13,6 

Dimetilditiocarbamato de dimetil 

amônio 
19,3 

Ciclopentametilenoditiocarbamato de 

sódio 
23 

Ciclopentametilenoditiocarbamato de 

piperidínio 
57 

Sulfato de metila tiurônio  6,5 

Cloreto de benzil tiurônio 49 

Monosulfeto tetrametil tiuram 16 

Dissulfeto tetrametil tiuram 30 

Mercaptobenzotiazol 3 

Dissulfeto benzotiazol 38 

Fenol 5,6 

0-cresol 12,8 

m-cresol 11,4 

p-cresol 16,5 

Anilina 7,7 

2-4 dinitrofenol 460 

Ácool alílico 19,5 

Cloreto de alil 180 

Éter di-alil 100 

Cianeto de sódio 0,65 

Dimetil p-nitroso-anilina 19 

Carbonato de guananidina 16,5 

Fonte: TOMLINSON et al. (1966) 

3.2.2.1.3. Degradação de corantes azo por processo biológico 

A remoção de corantes azo por processo biológico pode ocorrer por meio da 

adsorção na biomassa ou por biodegradação. O mecanismo de biossorção é semelhante 

a outros mecanismos de adsorção física, não sendo adequado ao longo do tempo devido 
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à saturação da biomassa e a disposição final da mesma com corante não degradado. 

Entretanto, a biossorção é primeira fase na redução biológica dos corantes azo 

(PEARCE et al., 2003). 

O processo de degradação dos corantes azo pode ser anaeróbio, aeróbio ou 

envolver uma combinação dos dois processos. Para que o processo aeróbio seja 

eficiente na degradação do corante, as bactérias necessitam ser adaptadas por um longo 

período de tempo na presença de um corante azo simples. Os micro-organismos 

aeróbios sintetizam uma azo-redutase específica e em condições controladas, pode 

realizar a degradação e a quebra do grupo azo. Entretanto, no processo anaeróbio, as 

bactérias não necessitam de adaptação devido ao seu caráter inespecífico em relação aos 

corantes azo. Assim, o processo anaeróbio é mais utilizando na degradação de corantes 

azo (PEARCE et al., 2003). 

Chengalroyen e Dabbs (2013) apresentam algumas hipóteses com relação ao 

mecanismo de degradação de corantes azo. A degradação pode ser realizada por 

enzimas intracelulares e extracelulares, ou por meio da redução extracelular 

inespecífica. 

A primeira hipótese dos mecanismos propõe uma transferência de elétrons 

produzidos durante a geração da ATP para o corante, a qual ocorre por meio de enzimas 

via reação catabólica. O corante atua como aceptor final de elétrons e induz a quebra da 

ligação azo. A segunda hipótese indica que a quebra da ligação azo ocorre por meio da 

redução ocasionada pelos produtos finais do catabolismo bacteriano. Estas hipóteses 

podem ser observadas nas Figuras 26 e 27 (PEARCE et al., 2003; PANDEY et al., 

2007). 

Quando estes mecanismos ocorrem em condição anaeróbia, há quebra da ligação 

azo que pode formar produtos tóxicos e carcinogênicos, como por exemplo, as aminas 

aromáticas. Assim, para solucionar este problema, pode ser realizado um sistema 

aeróbio posterior ao sistema anaeróbio, em que os subprodutos tóxicos gerados em 

condição anaeróbia são degradados pelo sistema aeróbio (Figura 28) 

(CHENGALROYEN e DABBS, 2013). 
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Figura 26 – Mecanismos de degradação biológica do corante azo 

Fonte: PANDEY et al. (2007) 

 

 
Figura 27 – Mecanismo de degradação do corante azo via mediador redox 

Fonte: PEARCE et al. (2003) 
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Figura 28 – Degradação dos corantes azo e aminas aromáticas sob condições anaeróbia e 

aeróbia 

Fonte: VAN DER ZEE e VILLA VERDE (2005) 

 

Para que a degradação dos corantes azo por processo biológico seja eficiente, 

além do conhecimento dos mecanismos de degradação é importante considerar alguns 

fatores que podem influenciar a eficiência do processo, como a concentração de 

oxigênio dissolvido, pH, temperatura, tempo de retenção hidráulica e concentração do 

corante. 

A concentração de oxigênio na remoção de cor é um fator relevante, visto que a 

remoção de corante é realizada em ambiente anaeróbio. A presença de oxigênio em 

elevada concentração pode inibir o mecanismo de redução do corante, em que os 

elétrons utilizados na oxidação serão preferencialmente usados na redução do oxigênio 

ao invés do corante (PEARCE et al, 2003; SARATALE et al, 2011). Desta forma, pode 

ser observado que todos os processos apresentados na Tabela 14 são anaeróbios 

seguidos de aeróbios. 

O pH ótimo do meio para a degradação de corantes é entre de 6 a 10 e a taxa de 

remoção de cor decresce em meios muito ácidos ou muito alcalinos (PEARCE et al., 

2003). Deve ser considerado que a degradação biológica da ligação azo resulta em um 

aumento do pH, devido a formação de metabólitos como as aminas, que são mais 
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alcalinas do que o corante azo original. Contudo, essa variação no pH é de 7 a 9,5 e 

ocasiona pouco efeito à degradação de corantes azo (PEARCE et al, 2003; SARATALE 

et al., 2011). Na Tabela 14, pode ser observado que todos os autores empregaram pH 

neutro e obtiveram elevada eficiência na remoção de cor na degradação de corantes azo. 

Apenas Naimabadi et al. (2009) obtiveram um pequeno decréscimo na remoção de cor, 

que pode ser proveniente da aplicação do pH menor que a faixa ideal. 

 

Tabela 14 – Remoção de corantes azo por processo biológico 

Corante 
Classe do 

corante 
Reator Condição de trabalho 

Eficiência de 

remoção (%) 
Referência 

Vermelho 

ácido 18 
Monoazo 

RBS anaeróbio e 

MB-SBBR 

aeróbio 

O2 = 3 mg/L; TRH = 

2,75 d; Ccorante =  100 

mg/L; pH = 7,5; T = 

35ºC  

Cor =98;  

DQO = 80  

KOUPAIE et 

al. (2011) 

Laranja 

reativo 16 
Monoazo 

Reator de 

biofilme 

anaeróbio, 

Reator anóxico e 

MBR aeróbio 

O2 = 80 L/h; TRH = 

3,85 d; Ccorante = 25 

mg/L; pH = 7; T = 20ºC      

Cor = 90; 

DQO = 90; 

NH4
+ = 85 

SPAGNI et al. 

(2010) 

Violeta 

brilhante 

remazol 5R 

Monoazo 
RBS anaeróbio e 

aeróbio 

TRH = 0,83 d; Ccorante 

=  100 mg/L; pH = 7,2; 

T = 25ºC   

Cor = 100; 

DQO = 90 

CIRIK et al. 

(2013) 

Vermelho 

reativo 2 
Monoazo 

Reator anaeróbio 

e Lodos ativados 

TRH = 1 d; Ccorante 

=100 mg/L; pH = 5,7 a 

7,2; T = 35ºC      

Cor = 89; 

DQO = 90 

NAIMABADI 

et al. (2009) 

Vermelho 

Congo 
Diazo 

UASB e SBR 

aeróbio 

O2< 2,6 mg/L; TRH = 1 

d; Ccorante = 400 mg/L; 

pH = 7; T =27ºC      

Cor = 96; 

DQO = 60 

DA SILVA et 

al. (2012) 

Preto reativo 5 Diazo UASB e RAAC 

TRH = 3,2 d; Ccorante 

= 150 mg/L; pH = 7; T 

= 35ºC 

Cor = 99; 

DQO = 86 

KARATAS et 

al. (2010) 

Preto amino Diazo 

Biorreator 

anaeróbio-

aeróbio-

sedimentação 

TRH = 1 d; Ccorante = 

30, 45 e 60 mg/L  

Cor = 100 

DQO = 85 

ZHU et al. 

(2018) 

Preto ácido 

10B 
Diazo 

Reator em 

batelada 

sequencial 

(PDBR) 

TRH = 2 d; Ccorante = 

1.250 mg/L, pH = 7 

Cor = 65 

DQO = 69 

REDDY et al. 

(2018) 

Amarelo ouro 

remazol 
Monoazo 

UASB e Lodo 

ativado 

TRH = 1 d e 0,33d; 

Ccorante = 50 mg/L, T 

= 16 a 29 ºC 

Cor = 85 

DQO = 90 

BAHIA et al. 

(2018) 

 

Com relação à temperatura, Pearce et al. (2003) afirma que a remoção de cor 

corresponde à temperatura ótima para o crescimento da cultura celular, que está entre 35 

a 45ºC. Temperaturas maiores que 45ºC podem afetar a viabilidade celular e causar 

desnaturação da enzima azo redutase, entretanto, células bacterianas podem ser 
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aclimatadas e podem permanecer ativas durante curto período de tempo na temperatura 

de 60ºC. Na Tabela 14, pode ser observado que alguns estudos, como o de Spagni et al. 

(2010) e Cirik et al. (2013) obtiveram uma alta eficiência na remoção de cor, apesar de 

empregarem temperaturas menores de 35ºC. 

O tempo de retenção hidráulica (TRH) é um fator importante na remoção de cor, 

devido à velocidade lenta dos micro-organismos anaeróbios. Assim, é necessária a 

aplicação de um elevado TRH para a atividade das enzimas responsáveis pela quebra da 

ligação azo (VAN DER ZEE e VILLAVERDE, 2005; POPLI e PATEL, 2015). Nos 

diversos estudos apresentados na Tabela 14, foram empregados TRHs de 0,83 a 3,85 

dias, que corroboram com a informação de Van Der Zee e Villaverde (2005). 

Os corantes azo possuem baixa concentração de carbono para uma eficiente 

degradação biológica. Portanto, uma fonte extra de carbono é necessária. O carbono, 

como substrato primário é essencial para a sobrevivência e crescimento dos micro-

organismos, como fonte de energia e fundamental na remoção de corante, uma vez que 

há necessidade de um doador de elétrons para a quebra da ligação azo. Os elétrons são 

obtidos a partir da oxidação do carbono e transferidos para o corante azo via mediadores 

redox, proporcionando a degradação do corante. As fontes de carbono mais utilizadas 

são o acetato, etanol, levedura e glicose (POPLI e PATEL, 2015). De acordo com Van 

Der Zee e Villaverde (2005), são necessários 4 doadores de elétrons para reduzir a 

ligação azo, resultando em 32 mg de DQO por mmol de corante azo. 

Outro fator que pode influenciar na remoção de cor é a concentração do corante. 

Em elevada concentração, o corante pode ser tóxico às bactérias e bloquear os sítios 

ativos das enzimas azo redutase (SARATALE et al., 2011; POPLI e PATEL, 2015). 

Contudo, a capacidade da enzima em reconhecer o substrato de forma eficiente pode 

afetar o processo, quando aplicadas concentrações muito baixas de corante (PEARCE et 

al., 2003). 

A estrutura do corante azo também pode influenciar no processo, em que a 

remoção de corantes azo é maior em corantes com estruturas mais simples, menor 

massa molar e com apenas uma ligação azo (PEARCE et al., 2003; SARATALE et al., 

2011). Corantes azo com grupos receptores de elétrons, como o grupamento -SO3H e -

SO2NH2 nas posições orto e para, são mais fáceis de serem degradados do que corantes 

com grupos doadores de elétrons, como o grupamento -NH- triazina na posição meta. A 

posição orto e para dos grupamentos proporciona um efeito de ressonância e torna a 

ligação azo mais apta à redução (SOLIS et al., 2012). 
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3.2.3. Associação de Processos Oxidativos e Biológicos 

Os processos de ozonização e biológico por reator MBBR podem ser associados 

com o objetivo de alcançar elevada eficiência para a remoção de cor (MONTAÑO et 

al., 2008; LU et al.,2009; DE SOUZA et al., 2010; PUNZI et al., 2015; CASTRO et al., 

2016; SHAAR et al., 2010). Contudo, alguns fatores devem ser considerados para que a 

associação destes processos se torne interessante. 

Para a degradação de corante azo alguns fatores já mencionados como, o custo 

elevado do processo de ozonização para a completa mineralização, a ineficiência da 

remoção de cor via processo biológico aeróbio, a formação de aminas aromáticas 

tóxicas no processo biológico anaeróbio e a cinética lenta do processo anaeróbio devem 

ser levados em conta. 

A ozonização como processo para a remoção de cor pode ser eficiente, uma vez 

que é aplicada por curto intervalo de tempo e em baixas dosagens, devido a sua 

seletividade na quebra de estruturas com elevada densidade eletrônica. A ozonização 

também pode aumentar a biodegradabilidade dos corantes azo, que podem ser 

degradados por um processo biológico posterior. O processo biológico é eficiente na 

remoção de diversos compostos, que pode então realizar a degradação dos produtos do 

corante azo gerados na ozonização. 

Na Tabela 15 está apresentada a remoção de corantes azo por processos 

biológico e oxidativos associados. Pode ser observado que a associação entre o processo 

oxidativo por ozonização e o processo biológico foi eficiente em todos os estudos, tendo 

sido utilizados para a remoção de cor ou para a degradação dos produtos intermediários. 

Entretanto, após pesquisa extensiva não foi encontrada nenhuma referência 

sobre a associação entre o processo de ozonização e o processo biológico por MBBR na 

remoção do corante vermelho reativo 239, a degradação de seus produtos intermediários 

e possíveis interferências na remoção de nitrogênio. 
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Tabela 15 – Remoção de corante azo por processos oxidativos e biológicos associados 

Corante 
Classe do 

corante 

Processo para remoção de cor 
Processo para degradação dos produtos 

intermediários 

Referência 

Processo Condições de operação 

Eficiência 

de remoção 

(%) 

Processo 
Condição de 

trabalho 

Eficiência 

de remoção 

(%) 

Vermelho 

reativo 238 
Monoazo 

Reator 

Anaeróbio e 

aeróbio 

Reator batelada estático; 

SST = 3,8 g/L; Ccorante= 

250, 1250 e 3135 mg/L; T 

= 50 dias; T = 37ºC 

Cor = 92; 

DQO = 45;  
Ozonização 

Tempo de reação = 

150 min; pH = 10,5; 

T = 23ºC 

DQO = 83 
MONTAÑO 

et al. (2008) 

Vermelho 

reativo 

brilhante 

X-3B 

Monoazo Ozonização 

Ccorante= 50 mg/L; tempo 

de reação = 120 min; O3 

= 34 mg/L; pH= 11; T = 

25ºC 

Cor = 98; 

DQO = 25 

Reator aeróbio de 

fluxo ascendente 

Carga hidráulica = 

4,8 m3/m3.d; T = 20 - 

25ºC;  

DQO = 90 
LU et al. 

(2009) 

Vermelho 

Remazol 
Diazo 

Dois 

reatores 

anaeróbios 

sequenciais 

Ccorante= 500 mg/L; TRH 

= 2 - 6 dias; 

Cor = 100; 

DQO = 60 
Ozonização 

CO3= 0,52 g/L e 0,78 

g/L; tempo de reação 

= 4 e 6 min 

DQO = 50 
PUNZI et al. 

(2015) 

Laranja 

reativo 16 
Monoazo Ozonização 

Ccorante= 100 mg/L; tempo 

de reação = 5 min; CO3 = 

51 mg/L 

Cor = 97; 

COT = 48 
MBBR aeróbio 

TRH = 6h; Biomedia 

= K1; Fração de 

preenchimento = 

40% 

DQO = 94 
CASTRO et 

al., (2016) 
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4. MATERIAL E MÉTODOS 
 

4.1. EFLUENTE SINTÉTICO 

Para o desenvolvimento deste estudo, foi utilizado o corante azo vermelho 

reativo 239, adquirido da Oficina de Tintas, com pureza de 95%. As propriedades do 

corante VR239 estão descritas no item 3.1.3.1.  

A solução do corante VR239 foi preparada com uma concentração de 50 mg/L 

em meio tamponado para pH 3, 7 e 10, utilizando ácido clorídrico 0,1 M, tampão 

fosfato 0,1 M e hidróxido de sódio 0,1 M, de acordo com o pH desejado. 

A composição do meio sintético utilizado está apresentada na Tabela 16. 

O efluente de alimentação do sistema biológico, detalhado no item 4.2.2, foi 

obtido por meio da mistura do meio sintético e da solução de corante VR 239 (bruta ou 

previamente ozonizada), sendo essa última obtida a partir do tratamento descrito no 

item 4.2.1. 

 

Tabela 16 – Meio sintético utilizado no MBBR 

Composto Concentração 

Glicose 400 mg/L de DQO 

Bicarbonato de sódio 270 mg/L 

NH4
+-N 30 mg/L 

Fosfato de potássio 

dibásico (K2HPO4) 
4,45 mg/L de Fósforo 

Fosfato de potássio 

monobásico (KH2PO4) 
4,55 mg/L de Fósforo 

Micronutrientes (solução 

de elementos traço) 
0,5 mL/La 

a Proporção da solução de micronutrientes para cada litro de meio preparado 
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4.2. PROCESSOS DE TRATAMENTO PARA A DEGRADAÇÃO DO VR 239 E 

METABOLIZAÇÃO DE SEUS SUBPRODUTOS 

A degradação do corante VR 239 foi realizada pelo processo de ozonização. Por 

sua vez, a solução de corante ozonizada contendo os produtos resultantes da ozonização 

foi submetida ao pós-tratamento biológico em um reator de leito móvel com biofilme 

(MBBR). A operação do sistema biológico foi dividida em duas fases (Fase 1 e Fase 2) 

as quais se diferenciam pelo número de reatores (apenas um na Fase 1 e dois reatores 

em série na Fase 2). O sistema de ozonização empregado juntamente com todo o 

aparato experimental está ilustrado na Figura 29. O sistema MBBR e seus componentes 

estão apresentados na Figura 30. 
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Figura 29 – Processo de tratamento do corante VR 239 por ozonização.  
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Figura 30 – Processo de tratamento do corante VR 239 por um MBBR na Fase 1 e dois MBBRs em série na Fase 2
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4.2.1. Ozonização 

Para os ensaios de ozonização, foi utilizado um reator cilíndrico de vidro, com 

volume de 2 L, e dois lavadores de gases em série com volume de 1 L contendo 200 mL 

de solução de iodeto de potássio (KI) na concentração de 2%, como apresentado na 

Figura 31. O gerador de ozônio utilizado é da marca Ozone & Life, modelo 3.0 RM. 

 
Figura 31 – Sistema de ozonização: A) gerador de ozônio; B) reator de ozonização; C e D) 

lavador de gás com solução de KI a 2% 

A solução de iodeto de potássio contida nos dois lavadores de gases foi utilizada 

para quantificar o ozônio na entrada do reator, quantificar a demanda de ozônio nos 

intervalos de tempo de reação e para capturar o ozônio residual, de acordo com o 

método 2350E (APHA, 2005). Para a medida da dose de ozônio, o recipiente B foi 

retirado e o ozônio foi alimentado diretamente nos recipientes C e D. 

A solução de iodeto de potássio contida nos lavadores de gás reage com o 

ozônio formando o iodo, que apresenta coloração castanha. Posteriormente, a solução de 

iodeto de potássio, após a ozonização, foi acidificada com 10 mL de ácido sulfúrico 2 M 

e foi realizada a titulação com tiossulfato de sódio 0,1 N até se obter a cor amarelo 

palha. Em seguida, foi adicionado 1 mL de solução de amido 1% de modo a tornar a 

solução azulada e a titulação com tiossulfato de sódio 0,1 N prosseguiu até o 

desaparecimento da cor. 

Utilizando o volume gasto de tiossulfato de sódio na titulação, a dose e a 

demanda de ozônio podem ser calculadas por meio das Equações 5 e 6, 

respectivamente. A concentração de ozônio na entrada do reator foi obtida por meio da 

divisão da dose de ozônio pelo fluxo de gás utilizado, isto é, 1 L/min. 
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𝐷𝑜𝑠𝑒 (
𝑚𝑔

𝑚𝑖𝑛
) =

(𝐴 + 𝐵) × 𝑁 × 24

𝑇
 (5) 

Em que: 

A = Volume gasto de tiossulfato de sódio no recipiente C com KI (mL); 

B = Volume gasto de tiossulfato de sódio no recipiente D com KI (mL); 

N = Normalidade da solução de tiossulfato de sódio; 

T = Tempo de ozonização (min) 

𝐷𝑒𝑚𝑎𝑛𝑑𝑎 (
𝑚𝑔

𝑚𝑖𝑛
) = 𝐷𝑜𝑠𝑒 (

𝑚𝑔

𝑚𝑖𝑛
) −

𝐶 × 𝑁 × 24

𝑇
 (6) 

Em que: 

C = Volume gasto de tiossulfato de sódio nos recipientes C e D com KI (mL); 

N = Normalidade da solução de tiossulfato de sódio; 

T = Tempo de ozonização (min) 

Os ensaios de ozonização para a degradação do corante VR 239 foram 

realizados em batelada e à temperatura ambiente (25  2 oC). A solução de corante 

contendo 50 mgVR 239/L foi preparada em meio tamponado para valores de pH 3, 7 e 

10, com ácido clorídrico 0,1 M, tampão fosfato 0,1 M e hidróxido de sódio 0,1 M, de 

acordo com o pH desejado. A concentração de ozônio utilizada foi de 40 mg/L nos 

ensaios preliminares e de 20 mg/L nos ensaios posteriores. Para quantificar a remoção 

de cor e realizar as análises físico-químicas, foram coletadas amostras nos seguintes 

tempos de reação: 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6, 7, 8, 10, 12, 15 e 20 min. 

A partir do tempo de ozonização definidos em 12 e 20 min para remoção total da 

cor na condição de 50 mgVR 239/L, 20 mgO3/L e pH 7 a solução de VR 239 ozonizada 

foi adicionada com meio sintético e enviada posteriormente ao sistema MBBR. 

4.2.2. Reator de Leito Móvel com Biofilme (MBBR) 

Inicialmente o sistema MBBR foi constituído de um único reator cilíndrico de 

vidro (Fase 1), com volume útil de 300 mL e entrada e saída lateral. A aeração foi 

realizada por meio de difusor poroso na base do reator e a vazão de ar foi de 1 mL/min, 

conforme indicada por um rotâmetro calibrado. Com esse aporte de ar, a concentração 

de oxigênio dissolvido (OD) se manteve em torno de 5 mg/L. Uma fotografia do aparato 

experimental está mostrada na Figura 32. Posteriormente, na Fase 2, o MBBR foi 

constituído de dois reatores cilíndricos de vidro em série (Figura 33). Cada reator 
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apresentou volume útil de 150 mL, sendo as demais características (aeração, vazão de 

ar) mantidas constantes. O sistema biológico foi alimentado por meio de bomba 

peristáltica Longer Pump, modelo BT100-2J.  

Para a degradação dos subprodutos de ozonização do corante VR 239, o MBBR 

foi operado com tempo de retenção hidráulica (TRH) de 6 h. Como o volume total da 

Fase 2 permaneceu o mesmo da Fase 1, o tempo de retenção hidráulica total 

permaneceu o mesmo. Para a imobilização da biomassa e formação do biofilme, os 

reatores foram preenchidos com suportes Kaldnes K1, com fração de preenchimento de 

40%. 

 

Figura 32 – Reator de leito móvel com biofilme durante operação na Fase 1: a) aparato 

experimental; b) detalhe do reator 

 

Figura 33 – Reatores de leito móvel com biofilme em série na Fase 2: a) aparato 

experimental; b) detalhe do reator 
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Devido ao reator ter sido alimentado anteriormente com esgoto sanitário da ETE 

CEDAE-Alegria (Rio de Janeiro-RJ), não foi necessária a inoculação do reator. Assim, 

para a aclimatação do reator, foi utilizado o meio sintético sem adição do corante VR 

239. Após o período de aclimatação, a alimentação do reator foi realizada inicialmente 

com efluente sintético (meio sintético adicionado ao corante VR 239. Em seguida, a 

alimentação do reator foi realizada com efluente sintético ozonizado, que é o meio 

sintético adicionado à solução de corante VR 239 previamente ozonizada. 

Com o objetivo de se obter uma melhor eficiência na remoção de nitrogênio 

amoniacal no sistema MBBR, o reator de 300 mL foi posteriormente dividido em dois 

reatores em série com 150 mL cada reator. A alimentação do MBBR1 para o MBBR2 foi 

realizada por meio de gravidade. A Tabela 17 apresenta as condições aplicadas em cada 

fase operacional do MBBR. 

 

 Tabela 17 – Condições de operação do MBBR na Fase 1 e Fase 2  

Regime Alimentação MBBR 
Tempo de 

operação (dias) 

Concentração 

inicial de corante 

(mg/L) 

Tempo de 

ozonização do 

corante (min) 

TRH (h) 

1 Meio sintético 136 0 0 6 

2 Efluente sintético 50 50 0 6 

3 
Efluente sintético 

ozonizado 
60 50 12 6 

4 Meio sintético 20 0 0 6 

5 
Efluente sintético 

ozonizado 
90 50 12 6 

6 

Efluente sintético 

ozonizado e 2 

MBBRs 

95 50 12 6 

7 

Efluente sintético 

ozonizado por 20 

min e 2 MBBRs 

40 50 20 6 

8 Meio sintético 70 0 0 6 
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4.3. CARACTERIZAÇÃO DO EFLUENTE SINTÉTICO 

A caracterização da solução contendo o corante VR 239, antes e após 

ozonização, bem como do efluente sintético composto pela solução do corante VR 239 

ozonizada e o meio sintético antes e após o sistema MBBR foi realizada por meio de 

análises físico-químicas, apresentadas na Tabela 18, segundo metodologias 

especificadas no Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater 

(APHA, 2005). 

Tabela 18 – Parâmetros físico-químicos avaliados durante a pesquisa 

Parâmetro Equipamento Método 

Carbono total dissolvido 

Analisador de carbono 

orgânico Shimadzu, modelo 

PCN/TNM-1 

Método de combustão à alta 

temperatura (5310B) 

Demanda química de 

oxigênio 

Digestor de refluxo fechado e 

Espectrofotômetro Hach, 

modelo DR 2800 

Método colorimétrico 

(5220D) 

Nitrogênio total 

Analisador de nitrogênio total 

Shimadzu, modelo 

PCN/TNM-1 

Método de combustão à alta 

temperatura  

Nitrogênio amoniacal 
Espectrofotômetro visível 

Hach, modelo DR 2800 

Método de Nessler (4500-

NH3C) 

Nitrato 
Espectrofotômetro visível 

Hach, modelo DR 2800 

Método da Redução de 

Cádmio (Kit analítico) 

Nitrito 
Espectrofotômetro visível 

Hach, modelo DR 2800 

Método do Sulfato Ferroso 

(Kit analítico) 

Sólidos suspensos 
Estufa a Icamo, modelo 4 e 

Mufla Fornitec, modelo 0722 

Método gravimétrico 

(2540D) 

Sólidos aderidos totais 
Estufa Icamo, modelo 4 e 

Mufla Fornitec, modelo 0722 

Método gravimétrico, PDM 

e MM (FONSECA, 2016) 

4.3.1. Remoção de cor e espectro de absorção 

A remoção de cor por ozonização foi quantificada por meio da Equação 7. A 

concentração do corante VR 239 foi calculada utilizando a curva de calibração, 

apresentada na Figura 34. A curva de calibração foi obtida relacionando a absorbância 

no comprimento de onda de máxima absorção do corante VR 239 (542 nm) e as 

concentrações de corante conhecidas. 
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𝑅𝑒𝑚𝑜çã𝑜 𝑑𝑒 𝑐𝑜𝑟(%) =  (
𝐶0−𝐶𝑡

𝐶0
) × 100                (7) 

 

 

Figura 34 – Curva de calibração relacionando a absorbância no comprimento de onda de 

máxima absorção do corante e a concentração do corante VR 239 

 

Os espectros de absorção do corante VR 239 foram obtidos por meio da 

absorbância nos comprimentos de onda entre 200 nm e 1000 nm, utilizando o 

espectrofotômetro Thermo Scientific, modelo Multiskan GO. 

4.3.2. Toxicidade 

Os ensaios de toxicidade foram realizados de acordo com a NBR 15411-3 

(ABNT, 2012) de modo a avaliar a toxicidade da solução de corante em diferentes 

tempos de ozonização (0, 1, 2, 3, 4, 5, 6, 7, 8, 10, 12, 15 e 20 min). O organismo teste 

utilizado foi a bactéria Vibrio fischeri, proveniente das empresas Biolux e Ambriex  

O procedimento consiste em expor as bactérias a uma escala de concentrações 

de 11,25%, 22,5%, 45% e 90% da amostra e nos tempos de 0, 5, 15 e 30 min foi medida 

a redução da intensidade da luz emitida pelas bactérias em relação ao padrão. Para a 

leitura da luminescência, foi usado um fotômetro da marca Microtox M500 e os dados 

obtidos foram registrados e processados por meio do software Microtox Omni, que está 

fundamentado em uma curva de regressão linear obtida a partir da razão entre a luz 

perdida e a luz remanescente e das concentrações de amostras analisadas. Os resultados 

são expressos na forma de concentração efetiva de 50% da amostra (CE50), que 
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corresponde a uma estimativa da concentração da substância tóxica que causa 50% da 

redução de luz emitida pelo organismo teste Vibrio fischeri, após a exposição do 

organismo à amostra (BÁEZ  et al., 2004). A CE50 pode ser expressa em mg/L quando a 

concentração das amostras for conhecida, e em porcentagem (%) quando a concentração 

das amostras for desconhecida (KNIE e LOPES, 2004) 

4.3.3. Identificação dos intermediários 

 

A identificação dos intermediários foi realizada após a ozonização da solução de 

VR 239 por 12 min e 20 min de reação e no efluente do sistema MBBR nos regimes 5, 

6 e 7 por meio de um cromatógrafo gasoso acoplado a um detector de massa seletivo 

(GC/MS) e de um espectrômetro de massas de alta resolução. 

Para a análise no CG/MS, 30 mL de amostra foi acidificada com HCl em pH 2 e 

adicionado sulfato de sódio anidro até a saturação. Em seguida, a amostra foi extraída 

com 5 mL de diclorometano por 3 vezes. Após a extração, as amostras foram secas 

utilizando nitrogênio e realizada a derivatização com 100 µL de N,O-bis-(trimetilsilil)-

trifluoroacetamida (BSTFA) por 10 minutos em banho-maria a 60ºC. Posteriormente, 

foi injetado 5 µL de amostra em modo Splitless no GC/MS (Agilent, modelo 

7890B/5977A), utilizando coluna HP-5MS (30m x 0,25mm x 0,25µm, Agilent). O 

GC/MS foi operado com temperatura inicial de 100ºC por 2 min e em seguida a 

temperatura aumentou para 310ºC a uma taxa de 10ºC por min. O hidrogênio foi 

utilizado como gás de arraste a uma vazão de 1,6 mL/min e a pressão da coluna foi de 

7,9 psi. 

Na análise por cromatografia gasosa, é necessária a derivatização de amostras 

quando estas não são gases, voláteis ou termicamente estáveis. Desta forma, a 

derivatização da amostra proporciona a transformação da substância de interesse em um 

derivado com características adequadas para serem analisados (MAJORS, 2013). A 

reação de sililação, apresentada na Equação 8, é o método mais comum utilizado para 

derivatizar compostos orgânicos com baixa polaridade, sendo utilizado reagentes com o 

grupo funcional alquilsilil ou trimetilsilil para aumentar a estabilidade hidrolítica do 

derivado formado, melhorar as características de separação e aumentar a sensibilidade 

de detecção (COLLINS et al, 1997). A reação de sililação pode acontecer de forma 

instantânea em temperatura ambiente e pode ser acelerada pelo aquecimento ou uso de 

catalizadores (MAJORS, 2013). 
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(𝐶𝐻3)3𝑆𝑖 − 𝐶𝑙 + 𝑅𝐶𝑂𝑂𝐻 → (𝐶𝐻3)3𝑆𝑖 − 𝐶𝑂𝑂𝑅 + 𝐻𝐶𝑙                (8) 

Para análise no espectrômetro de massas de alta resolução, as amostras foram 

diluídas em uma solução contendo 0,1% de hidróxido de amônio (NH4OH) para 

trabalhar no modo negativo de aquisição de íons. As análises foram realizadas em um 

espectrômetro de massas de alta resolução em uma faixa de m/z = 50-800 Da, utilizando 

uma resolução de 140.000 e um sistema Thermo Scientific Q Exactive Plus Orbitrap 

equipado com uma fonte externa de electrospray (ESI). A alta resolução em massas 

permite atribuir a fórmula molecular e consequentemente a identificação de substâncias 

polares pouco voláteis pertencentes às classes de oxigenados e nitrogenados. A 

aquisição e processamento de dados foram realizados pelo software Xcalibur. 

4.3.4 Extração de DNA e sequenciamento do gene 16S rRNA 

A investigação da estrutura e diversidade das comunidades microbianas foi 

realizada em 7 amostras dos MBBRs nas Fases 1 e 2. As amostras analisadas estão 

apresentadas na Tabela 19. 

Tabela 19 – Amostras coletadas para análise da diversidade microbiana nas Fases 1 e 2 

dos MBBRs 

Amostras Regime Fase 
Condição de 

alimentação do reator 

MBBR 5 1 
Meio sintético + VR 

239 ozonizado 

MBBR1 6 2 

Meio sintético + VR 

239 ozonizado por 12 

min 

MBBR2 6 2 

Meio sintético + VR 

239 ozonizado por 12 

min 

MBBR1 7 2 

Meio sintético + VR 

239 ozonizado por 20 

min 

MBBR2 7 2 

Meio sintético + VR 

239 ozonizado por 20 

min 

MBBR1 8 2 Meio sintético 

MBBR2 8 2 Meio sintético 

 

A extração do DNA genômico das amostras provenientes dos reatores foi 

realizada usando um kit de extração de DNA comercial (PowerSoil DNA Isolation Kit, 
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MoBio, Carlsbad, CA, EUA). Após a extração, as amostras de DNA foram enviadas 

para sequenciamento do gene 16S rRNA na plataforma Illumina MiSeq, no Laboratório 

Nacional de Argonne (EUA). 

Os dados de sequências foram processados usando o “RDP pipeline” 

(Ribosomal Database Project v.11). As sequências menores que 150 pb, quimeras e 

barcodes, foram removidos da análise. As Unidades Taxonômicas Operacionais (UTOs) 

foram geradas e definidas levando em consideração o critério de 3% de divergência, a 

partir de contigs montados. Por meio do classificador RDP, uma sequência de cada 

UTO foi classificada taxonomicamente. 

A análise dos dados foi realizada por meio do software PAST (Paleontological 

Statistics Software Package for education and data analysis), a partir do qual foram 

obtidos os índices de diversidade, abundância e realizada a análise multivariada por 

escalonamento multidimensional não métrico (nMDS), com stress de 0,05496. 

4.4. ANÁLISE ESTATÍSTICA 

As diferenças significativas entre as remoções e concentrações dos parâmetros 

obtidos, em triplicata, nos diferentes tempos de ozonização do VR 239 e nos diferentes 

regimes operacionais do MBBR foram avaliadas por meio da análise de variância de um 

fator (ANOVA) e teste de TUKEY, com nível de significância de 0,05. As análises 

foram realizada no software OriginPro 8.5. 

A relação entre a diversidade microbiana, as remoções e concentrações de 

matéria orgânica e inorgânica e o tempo de ozonização foi realizada por meio de análise 

multivariada por escalonamento multidimensional não métrico (nMDS), com stress de 

0,05496. O nMDS e os índices de diversidade e abundância foram realizados no 

software PAST (Paleontological Statistics Software Package for education and data 

analysis).  
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5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 

5.1. OZONIZAÇÃO 

5.1.1. Remoção de Cor 

O processo de ozonização da solução de corante VR 239 foi realizado em pH 3, 

7 e 10, com concentração de VR 239 de 50 mg/L e concentração de ozônio na entrada 

do reator de 40 mgO3/L. Posteriormente, o processo de ozonização foi realizado em pH 

7, mantendo a concentração de VR 239 em 50 mg/L e reduzindo a concentração de 

ozônio na entrada do reator para 20 mgO3/L. As massas de ozônio consumidas nos 

testes foram determinadas. 

Os ensaios de ozonização realizados em diferentes pH são apresentados na 

Figura 35. Os resultados mostram uma eficiência de remoção de cor acima de 85% após 

2 min de ozonização em pH 7 e 10. No entanto, em pH 3, a remoção de cor foi de 70%. 

Este resultado já era esperado, uma vez que em pH básico o ozônio molecular se 

decompõe em radicais hidroxila (HO●), que é menos seletivo e possui maior potencial 

de oxidação que o ozônio molecular. Portanto, nessas condições, a remoção de cor se 

torna mais rápida. Esses resultados estão de acordo com os observados pela literatura 

(RICE, 1996; ZHANG et al., 2007; XIAN-BING et al., 2014; ZHENG et al., 2016; 

SHEN et al., 2017). Contudo, Zhang et al. (2015) obtiveram maior eficiência de 

remoção de cor à medida que o pH diminuiu na ozonização do corante vermelho reativo 

195, o que indica que a oxidação do corante vermelho reativo 195 e consequentemente a 

remoção de cor foi obtida por ozônio molecular em vez de radicais hidroxila. 

Os resultados ainda revelaram que houve uma menor demanda de ozônio, igual a 

48,6 mg/L, quando a ozonização foi realizada em pH igual a 7 em comparação com o 

pH 10 (Figura 36). Portanto, para atender a condição ótima de pH do reator biológico 

(próximo à neutralidade) e minimizar a demanda de ozônio para a remoção de cor da 

solução de corante VR  239 (50 mg/L), a concentração de ozônio foi reduzida para 20 

mgO3/L e o pH foi mantido em 7. 
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Figura 35 – Remoção de cor por ozonização para os valores de pH 3, 7 e 10,  concentração 

inicial de VR 239 de 50 mg/L e concentração de ozônio de 40 mgO3/L na entrada do reator 

em função do tempo. 

 

Figura 36 – Dose e consumo de O3 em pH  3, 7 e 10 após 4 min de ozonização.  

Concentração inicial de [VR 239]0 de 50 mg/L e  de ozônio de 40 mgO3/L na entrada do 

reator. 

Na Figura 37, está apresentada a remoção de cor e o pH durante a ozonização da 

solução de VR 239 (50 mg/L) em pH 7 tamponado e 20 mgO3/L de ozônio na entrada 
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do reator. Pode ser verificado que houve eficiência de 100% na remoção de cor, o que 

corrobora com outros trabalhos da literatura (GÜNES et al., 2012; ZHANG et al., 2015; 

CASTRO et al., 2016; SHEN et al., 2017). Observou-se também que houve um 

aumento no tempo de reação de 4 min para 12 min para se atingir remoção completa de 

cor. Esse resultado é atribuído à redução da concentração de ozônio aplicada de 40 

mg/L para 20 mg/L e também ao fato do meio tamponado conter íons, os quais podem 

atuar na decomposição do ozônio. O pH da solução tamponada de VR 239 se manteve 

constante em torno de 7,0. 

 

 
Figura 37– Remoção de cor () e pH () em função do tempo de ozonização.  [VR 239]0 

=50 mg/L e  [O3] = 20 mg/L. 

 

Com relação à cinética de reação de descoloração da solução de corante VR 239 

pela ozonização, na Tabela 19 estão apresentados os coeficientes de correlação (r2) e as 

constantes de reação (k) obtidas nos ensaios realizados nas seguintes condições: 

concentração de VR 239 de 50 mg/L; concentração de ozônio de 20 mg/L e 40 mg/L; e 

valores de pH de 3, 7 e 10.  

De acordo com Von Sonntag & Von Gunten (2012) e Langlais et al. (1991), a 

reação de remoção de cor é de primeira ordem. Quando o ozônio está em elevada 

concentração, a reação cinética é de pseudo-primeira ordem e a reação é de segunda 

ordem global. Na Tabela 20, pode ser observado que em pH 7, o coeficiente de 
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correlação foi maior (r2=0,9990) para a cinética de pseudo-primeira ordem quando 

aplicado 40 mg/L de ozônio na reação. Quando aplicada a concentração de ozônio de 20 

mg/L, a melhor correlação foi para cinética de primeira ordem, com r2 de 0,9629. Estes 

resultados corroboram com a literatura, que considera que quando o ozônio está 

presente em altas concentrações, a cinética é de pseudo-primeira ordem. Portanto, 

quando a concentração de ozônio aplicada foi de 20 mgO3/L, a cinética da remoção do 

VR 239 por ozonização é de primeira ordem. 

Tizaoui & Grima (2011) assumiram um modelo cinético de segunda ordem para 

a ozonização do corante azo laranja reativo 16. Esta ordem cinética foi adotada devido 

ao fato da reação do ozônio com compostos orgânicos e corantes ocorrer em regime 

cinético rápido e confirmada pela ausência de ozônio dissolvido nos experimentos 

realizados. 

 

Tabela 20 – Constantes cinéticas (k) e coeficientes de correlação (R2) para a reação de 

ozonização do VR 239 na concentração de 50 mg/L 

pH 
Concentração 

de O3 (mg/L) 

Cinética de 

Primeira ordem 

Cinética de Pseudo-

primeira ordem 

k (min-1) r2 k (min-1) r2 

3 40 0,7884 0,9584 0,7912 0,9594 

7 
20 0,3639 0,9629 0,3625 0,9620 

40 1,0282 0,9936 1,1235 0,9990 

10 40 1,3961 0,9720 1,4256 0,9707 

 

O espectro de absorção do corante Vermelho Reativo 239 (VR 239), realizado 

em diferentes tempos de ozonização, é apresentado na Figura 38. Pode ser observado o 

valor de absorbância máxima na região UV em 290 nm e na região visível em 542 nm. 

De acordo com Khan et al. (2015), a absorbância na faixa entre 250 nm e 290 nm pode 

ser relacionada à presença de anéis aromáticos e o pico em 290 nm corresponde à 

presença de anéis naftaleno. Já o pico de absorbância em 542 nm está relacionado ao 

grupo cromóforo do corante. Pode ser observado que a ozonização proporciona a 

diminuição da absorbância em todos os comprimentos de onda, o que indica a 

degradação do grupo cromóforo e a oxidação do grupo naftaleno. 
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Figura 38– Espectro de absorção do VR 239 para diferentes tempos de ozonização, pH  7,  

concentração inicial de VR 239 de 50 mg/L e concentração de ozônio de 20 mg/L. 

5.1.2. Remoção de Carbono e Nitrogênio 

As remoções de DQO e COT em diferentes tempos de ozonização estão 

apresentadas na Figura 39. Pode ser observado que, apesar da total remoção de cor, o 

processo não foi eficiente para a remoção de DQO e COT, cujos percentuais abatidos 

foram de 62% e 35%, respectivamente, para o tempo de reação de 20 min. Essas 

remoções apresentam diferenças significativas entre os tempos iniciais de 0 a 6 min e 

tempos finais de 12 a 20 min de reação, com p-valores de 0,0003 e 0,00008, 

respectivamente. De acordo com Zheng et al. (2016), a baixa remoção de DQO e COT é 

devido à geração de produtos intermediários mais estáveis e oxidados. Na Figura 40 é 

apresentada a relação entre a concentração de VR 239 e o O3 consumido. Observa-se 

que após a remoção total de cor da solução de VR 239 em 10 min de reação, há um 

consumo crescente de O3, o que indica a provável geração de produtos intermediários e, 

consequentemente incompleta mineralização do VR 239. Nesse contexto, a ozonização 

é capaz de decompor a estrutura do corante e realizar a quebra da ligação azo -N=N-, 
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mas não mineraliza completamente os compostos orgânicos a CO2 e H2O nas condições 

aplicadas. 

 

Figura 39 – Remoção de DQO e COT ao longo da ozonização em pH 7 tamponado, [VR 

239]0 = 50 mg/L e  introdução no reator de 20 mgO3/L. 

 

 
Figura 40 – Relação entre a concentração de VR 239 e O3 consumido em função do tempo 

de ozonização. [VR 239]0 de 50 mg/L, concentração de ozônio de 20 mgO3/L e pH 

constante em 7 (meio tamponado). 
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Os dados apresentados na Tabela 21 indicam uma tendência ao decréscimo da 

razão DQO/COT com o aumento do tempo de ozonização. No entanto, nos tempos de 2 

min a 10 min de ozonização há uma pequena variação da razaão DQO/COT. Conforme 

apontado em trabalhos prévios (ALVARES et al., 2001), a redução da razão DQO/COT 

indica que durante a oxidação parcial do corante VR 239, houve a incorporação de 

oxigênio nos produtos de ozonização. 

Tabela 21 – Razão DQO/COT para diferentes tempos de ozonização. [VR 239]0 de 50 

mg/L e concentração inicial de 20 mgO3/L e pH 7 (tamponado). 

Tempo de 

reação 

(min) 

0 1 2 3 4 5 6 7 8 10 12 15 20 

Razão 

DQO/COT 
2,96 3 2,83 2,92 2,63 3,09 2,82 2,37 2,38 2,59 2,14 1,8 1,75 

 

As concentrações de nitrogênio total, amônio e nitrato em diferentes tempos de 

ozonização para a concentração de 50 mg/L de VR 239 estão apresentadas na Figura 41. 

A partir dos resultados obtidos, pode ser observado que não houve a formação de íons 

nitrito. Entretanto, houve remoção de 26% e 21% de nitrogênio total e amônio, 

respectivamente, e um aumento na concentração de nitrato de 0,53 mg/L em 20 min de 

ozonização, o que indica a oxidação de amônio em nitrato. Também é possível verificar 

que a soma das concentrações de amônio e nitrato é inferior à concentração de 

nitrogênio total. As concentrações de amônio entre os tempos iniciais de 1 a 5 minutos 

para os tempos finais de 12, 15 e 20 minutos também foram estatisticamente diferentes 

(p-valor < 0,001), o que comprova a remoção de 21% de amônio. A conversão de 

amônio em nitrato via nitrificação também pode ser confirmada pela diferença 

significativa entre as concentrações de nitrato nos tempos de 0 a 6 min e 15 e 20 min de 

reação, com p-valor < 0,001. A remoção de nitrogênio total durante a ozonização sugere 

a formação de nitrogênio gasoso e de acordo com Karkmaz et al. (2004), esta formação 

é proporcionada pela reação do radical HO● com a ligação azo (-N=N-), presente na 

molécula do corante VR 239. 
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Figura 41 – Concentração de nitrogênio total, amônia e nitrato em função do tempo de 

ozonização. [VR 239]0 de 50 mg/L e concentração de 20 mgO3/L e pH 7 (tamponado). 

5.1.3. Toxicidade 

A toxicidade do corante VR 239 foi avaliada ao longo do processo de 

ozonização utilizando-se a bactéria Vibrio fischeri, proveniente de empresas comerciais 

Biolux e Ambriex. Os testes foram realizados para as concentrações de 50 mgVR 

239/L, 20 mgO3/L em pH 7.  

Pode ser observado na Tabela 22 que o corante VR 239 não apresentou 

toxicidade após 4 min de ozonização, observada por meio da redução da luminescência 

emitida em relação à amostra padrão, quando utilizada a bactéria Vibrio fisheri 

proveniente da Ambriex. Resultado semelhante foi obtido por Khadhraoui et al. (2009), 

que observou ausência de toxicidade após 5 min de ozonização do corante vermelho 

Congo. Também pode ser verificado que após 1 a 3 min de ozonização, a toxicidade do 

VR 239 foi maior do que no início da reação, o que sugere a formação de produtos 

intermediários mais tóxicos que o corante. 
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Tabela 22 – Toxicidade do corante VR 239 em diferentes tempos de ozonização em pH 7 

(tamponado), [VR 239]0 = 50 mg/L, [O3]0 = 20 mg/L e uso de Vibrio fischeri proveniente da 

Biolux e Ambriex. 

Tempo de 

reação (min) 

CE50 – Ambriex 

(%) 

CE50 – Biolux  

(%) 

0 88 242 

1 57 NO 

2 60 203 

3 66 Hormesis 

4 100 131 

5 100 NO 

6 100 Hormesis 

7 100 NO 

8 100 Hormesis 

10 100 Hormesis 

12 100 NO 

15 100 NO 

20 100 Hormesis 

NO: Não observada 

Para a bactéria Vibrio fisheri proveniente da Biolux, foi verificado o efeito de 

hormesis em determinados tempos de ozonização. De acordo com Fernández-Piñas et 

al. (2014) e Ma et al. (2014), a hormesis é um fenômeno de resposta caracterizado pelo 

estímulo, maior intensidade de luz, em concentrações baixas e inibição em 

concentrações elevadas do agente tóxico, nesse caso o corante VR 239. Assim, os 

resultados da bactéria Vibrio fischeri proveniente da Biolux serão desconsiderados 

devido à incerteza no resultado em função do efeito hormesis. 

5.1.4. Identificação dos Produtos Intermediários da Ozonização  

Inicialmente, foi realizada a análise por CG/MS da solução de VR 239 na 

concentração de 50 mg/L, entretanto, não foi possível identificar a molécula do VR 239 

devido à sua elevada massa molar de 1.026,37 g/mol e a sua baixa volatilidade, mesmo 

após a derivatização da amostra de corante. 

Os produtos intermediários da ozonização, realizada nas concentrações de 50 

mg/L de VR 239, 20 mg/L de ozônio, pH 7 tamponado e tempo de reação de 12 e 20 

min, estão apresentados na Tabela 23. Todos os compostos presentes na Tabela 23 

foram identificados em trabalhos realizados por outros autores (TURHAN e 

OZTURKCAN, 2013; XIAN-BING et al., 2014; SONG et al., 2007; SHEN et al.,2017; 

ZHANG et al.,2015). 
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Tabela 23 – Produtos intermediários identificados após ozonização do corante VR 239 

para [VR 239]0 = 50 mg/L, 20 mg/L de ozônio, pH 7 tamponado, 12 min e 20 min de 

reação. 

Composto 
Fórmula 

molecular 

Massa 

molar 

Número 

CAS 
Estrutura química 

Método de 

identificação 

Anilina C6H7N 93,129 62-53-3 
 

CG/MS 

Fenol C6H6O 94,113 108-95-2 

 

CG/MS 

Catecol C6H6O2 110,112 120-80-9 

 

CG/MS 

4-amino-6-

cloro-1,3,5-

triazina-2-ol 

C3H2ClN4O 144,991 38862-29-2 

 

ORBITRAP 

Ácido ftálico C8H6O4 166,132 88-99-3 

 

CG/MS 

 

Pode ser verificado que alguns compostos, como o ácido ftálico, catecol e fenol 

estão presentes no final dos mecanismos propostos por Zhang et al. (2015) e Shen et al. 

(2017), o que indica que após 12 e 20 min de ozonização, houve um elevado grau de 

degradação dos anéis naftalênicos e sulfonato aromático, bem como a quebra da ligação 

azo do corante VR 239. No entanto, não houve elevada degradação da estrutura anel 

triazínico semelhante à triazina. A dificuldade de abertura do anel triazínico por 

processo oxidativos também é reportada por Horikoshi & Hidaka (2003) e por Yixin et 

al. (2014), que avaliaram a degradação da atrazina por ozonização e por fotocatálise 

com TiO2. 

Um mecanismo com duas vias de degradação do VR 239, apresentado na Figura 

42, é proposto com base nos produtos de ozonização identificados nessa pesquisa 

(Tabela 23) e nos mecanismos propostos por Shen et al. (2017) e Zhang et al. (2015). 

Como a eficiência na remoção de cor foi de 100% em 12 min de ozonização, a 

ligação –N=N–foi quebrada ao longo do processo de ozonização. A redução do COT 

confirma que parte do corante foi mineralizada. 

A degradação do VR 239 por ozônio ocorre por meio da quebra da ligação –

N=N– e –C–N– em ambas as vias de degradação. A quebra da ligação –N=N– gerou os 

compostos naftalênicos, que foram oxidados a ácido ftálico, enquanto que a quebra da 

ligação –C–N– gerou os compostos triazínico e sulfonato aromático. A triazina foi 
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oxidada a 4-amino-6-cloro-1,3,5-triazina-2-ol e o sulfonato aromático foi oxidado à 

fenol e catecol, na primeira via de degradação. Na segunda via de degradação, o 

sulfonato aromático foi oxidado a anilina e posteriormente a fenol e catecol. 

Deve ser ressaltado que o principal objetivo do processo de ozonização foi a 

remoção de cor, atingida por meio da quebra da ligação azo do corante VR 239. 

 
Figura 42 – Mecanismo proposto para a degradação do VR 239 por ozônio. Compostos 

identificados por Zhang et al. (2015) (■), Shen et al. (2017) (●) e pelo autor (*). 

5.2. REATOR DE LEITO MÓVEL COM BIOFILME – FASE 1 

Durante a Fase 1, o reator de leito móvel com biofilme (MBBR) teve 

inicialmente um período de aclimatação de 160 dias, durante o qual o reator foi 
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alimentado somente com meio sintético desprovido de corante. Este período (regime 1) 

foi destinado à adaptação do biofilme ao meio sintético até se obter altas remoções de 

matéria orgânica e nitrogênio amoniacal. Para a avaliação e comparação com os regimes 

subsequentes, o período considerado para o Regime 1 foi de 75 a 136 dias, período no 

qual foi obtida remoção acima de 80% tanto para matéria orgânica como para nitrogênio 

amoniacal. 

Após o período de aclimatação dos micro-organismos ao meio sintético, o 

MBBR foi alimentado com efluente sintético (meio sintético misturado à solução de 

corante não ozonizada) (regime 2) para avaliar a remoção de cor pelo processo 

biológico aeróbio. No regime 3, o MBBR foi alimentado com efluente sintético 

ozonizado (meio sintético misturado à solução de VR 239 ozonizada por 12 min). Em 

função dos resultados e algumas perturbações (particularmente em relação à remoção de 

nitrogênio amoniacal), no regime 4 o reator passou a ser alimentado com o meio 

sintético. No regime 5, o reator foi alimentado novamente com efluente sintético 

contendo solução de VR 239 ozonizada de modo a confirmar os resultados obtidos no 

regime 3. Os regimes operacionais durante a Fase 1 estão apresentados na Tabela 24. 

Tabela 24 – Condições operacionais do MBBR ao longo dos cinco regimes da Fase 1. O 

TRH foi mantido em 6 h. 

Regime 
Alimentação 

MBBR 

Tempo de 

operação (dias) 

Concentração 

inicial de corante 

(mg/L) 

Tempo de 

ozonização do 

corante (min) 

1 Meio sintético 136 0 0 

2 
Efluente sintético 

não ozonizado 
50 50 0 

3 
Efluente sintético 

ozonizado 
60 50 12 

4 Meio sintético 20 0 0 

5 
Efluente sintético 

ozonizado 
90 50 12 

5.2.1. Remoção de Matéria Orgânica 

A remoção de matéria orgânica, quantificada em termos de DQO e COD, no 

decorrer da operação do reator com meio sintético, efluente sintético e efluente sintético 

ozonizado, está apresentada nas Figuras 43 e 44. 

Pode ser observado que, no regime 1, quando o reator foi alimentado com meio 

sintético desprovido de corante, o MBBR apresentou eficiência de remoção de DQO e 
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COD em torno de 90%. No regime 2, em que o corante VR 239 foi adicionado ao meio 

sintético e no regime 3, no qual o reator foi alimentado com o efluente sintético 

ozonizado, observa-se que houve uma pequena redução na remoção de DQO e de COD, 

atingindo remoção média de 80% para DQO e de 70% para COD. Tal diminuição está 

ligada a um possível efeito adverso imposto pelo corante (regime 2) ou pelos 

subprodutos da ozonização (regime 3) aos micro-organismos do biofilme. Também foi 

observado que a cor não foi removida pelo MBBR no regime 2, resultados semelhantes 

foram relatados em trabalhos anteriores no tratamento biológico de efluentes têxteis 

(PEARCE et al., 2003). Diversos estudos focados na degradação de corantes azo por 

processo biológico obtiveram remoções de DQO na faixa de 60% a 90% (KOUPAIE et 

al., 2011; SPAGNI et al., 2010; CIRIK et al., 2013; NAIMABADI et al., 2009; DA 

SILVA et al., 2012; KARATAS et al., 2010). Lu et al. (2009) obtiveram 90% de 

remoção de DQO para um efluente contendo corante vermelho reativo brilhante X-3B 

na concentração de 50 mg/L. Esses autores ozonizaram o efluente por 120 min  ([O3] = 

34 mg/L, pH = 11 e T = 25ºC), o qual seguiu para um reator aeróbio de fluxo 

ascendente com carga hidráulica volumétrica de 4,8 m3/m3.dia, mantido a 25ºC. Deve-

se ressaltar que no trabalho de Lu et al. (2009), a ozonização foi realizada aplicando 

uma concentração próxima a usada nesse trabalho embora por um tempo 10 vezes 

maior. A redução na eficiência de remoção da DQO e COD quando o reator foi 

alimentado com efluente sintético ozonizado pode ser devido à toxicidade do corante 

VR 239 e seus subprodutos gerados na ozonização aos micro-organismos presentes no 

MBBR, como estruturas complexas com grupamento –NH– (SOLIS et al., 2012). No 

entanto, esse impacto foi observado no regime 2 e diminuiu com o tempo de operação 

no regime 3, chegando a uma remoção de DQO de 85% nessa última condição 

operacional. O aumento da eficiência de remoção de DQO ao longo do regime 3 sugere 

que o efluente sintético ozonizado é menos tóxico que o não ozonizado, resultado 

consoante com a ausência de toxicidade do VR 239 após 4 min de ozonização . Além 

disso, pode ter ocorrido uma adaptação gradual das bactérias heterotróficas ao efluente 

sintético ozonizado. 
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Figura 43 – DQO na entrada e saída do MBBR durante os 5 regimes de operação 

alimentados com meio sintético sem corante (regimes 1 e 4), efluente sintético (regime 2) e 

efluente sintético ozonizado (regimes 3 e 5). Os números indicados na parte superior da 

Figura indicam os regimes de operação. 

 

 
Figura 44 – Remoção de COD obtidos no MBBR para os 5 regimes de operação: meio 

sintético sem corante (regimes 1 e 4), efluente sintético (regime 2) e efluente sintético 

ozonizado (regimes 3 e 5). 
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Para confirmar que o corante não ozonizado (regime 2) ou ainda os subprodutos 

da ozonização (regime 3) estavam causando algum efeito adverso à microbiota do 

reator, o sistema MBBR foi novamente alimentado com meio sintético desprovido de 

corante no regime 4. De fato, a remoção de DQO e COD voltou a subir para 90% e 

80%, respectivamente, tal como observado no regime 1. No regime 5, o MBBR foi 

submetido às mesmas condições do regime 3, isto é, alimentação com efluente sintético 

contendo os subprodutos da ozonização. Pode-se observar um aumento gradual na 

remoção de DQO, chegando a 90%, indicando que os micro-organismos presentes no 

MBBR se adaptaram ao efluente sintético previamente ozonizado para remoção de cor. 

Resultados semelhantes foram obtidos no que tange à remoção de COD. O regime 5 foi 

operado por 90 dias com o objetivo de proporcionar maior tempo para a adaptação dos 

micro-organismos. Em suma, os resultados evidenciam boa capacidade de adaptação da 

biomassa heterotrófica aos componentes do efluente ozonizado. Estudos que associaram 

a ozonização ao processo biológico no tratamento de corantes azo reportam que a 

eficiência de remoção de DQO variou em uma ampla faixa, de 60% a 94% 

(MONTAÑO et al., 2008; LU et al., 2009; PUNZI et al., 2015; CASTRO et al., 2016). 

Na análise estatística dos dados de remoção de DQO e COD, apresentados nas Figuras 

43 e 44, foram observadas diferenças estatisticamente significativas (p-valor < 0,00001) 

entre os regimes 1 e 2, 1 e 3, 3 e 4, 2 e 5 e 3 e 5, indicando que houve um aumento na 

remoção de DQO do regime 3 para o regime 5 e, portanto, a adaptação das bactérias 

heterotróficas às águas residuais ozonizadas. No entanto, os resultados de COD não 

mostraram diferenças estatisticamente significativas entre os regimes de operação. 

5.2.2. Remoção de Nitrogênio 

As concentrações de nitrogênio nas formas de amônio, nitrito e nitrato durante a 

operação do MBBR com meio sintético, efluente sintético e efluente sintético ozonizado 

estão mostradas nas Figuras 45 e 46. 

Observa-se que o MBBR apresentou eficiência média de remoção de amônio de 

80% no regime 1, durante o qual foi alimentado com meio sintético desprovido de 

corante. Na Figura 46 pode ser observado que 62% e 11% do amônio afluente foi 

convertido em nitrato e nitrito, respectivamente. Desse modo, o produto principal da 

nitrificação foi o nitrato, evidenciando nitrificação completa. Além disso, observou-se 

perda de nitrogênio solúvel no sistema (4%), o que pode estar ligado ao seu uso para 
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crescimento celular, uma vez que remoção de nitrogênio via desnitrificação é pouco 

provável de ter ocorrido em função das condições operacionais do reator. 

 
Figura 45 – Concentração de nitrogênio amoniacal na entrada e saída do MBBR durante 

os 5 regimes de operação alimentados com meio sintético (regimes 1 e 4), efluente sintético 

(regime 2) e efluente sintético ozonizado (regimes 3 e 5). Os números indicados na parte 

superior da Figura indicam os regimes de operação. 

 
Figura 46 – Concentração de nitrogênio na entrada e na saída do sistema MBBR, nas 

formas de amônia, nitrito e nitrato para os 5 regimes de operação alimentados com meio 

sintético (regimes 1 e 4), efluente sintético (regime 2) e efluente sintético ozonizado 

(regimes 3 e 5). 
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No entanto, no regime 2, no qual o MBBR foi alimentado com efluente sintético 

contendo o corante VR 239, houve uma queda drástica da remoção de amônio, 

possivelmente em função da inibição das bactérias nitrificantes pelo corante. Nessa 

condição experimental, ocorreu inibição das bactérias oxidadoras de nitrito, de modo 

que o produto principal da nitrificação tenha sido o nitrito, que correspondeu a 40% do 

nitrogênio afluente. O nitrato foi detectado em pequena quantidade e representou apenas 

3% do nitrogênio na saída do sistema. 

Mesmo com a substituição do efluente não ozonizado pelo ozonizado no regime 

3, o percentual de remoção de amônio permaneceu baixo, em torno de 30%. Desse 

modo, ao contrário da remoção de matéria orgânica, a nitrificação foi severamente 

afetada. Além disso, praticamente todo amônio oxidado foi convertido em nitrito e não 

em nitrato, da mesma forma que observado no regime 2. Esses resultados indicam uma 

completa inibição da nitratação. Estes resultados corroboram com aqueles obtidos por 

Ong et al. (2010) e He e Bishop (1994), que observaram uma redução na remoção de 

amônio em sistema wetland e lodos ativados, respectivamente, durante o tratamento de 

efluente contendo o corante Laranja Ácido 7 nas concentrações de 50 mg/L e 5 mg/L. 

Estes estudos afirmam que os corantes e os seus produtos de degradação, como as 

aminas aromáticas, inibem o processo de nitrificação, embora o crescimento das 

bactérias nitrificantes, tanto as oxidadoras de amônia como de nitrito pode ainda ser 

mantido. Desta forma, a baixa remoção de amônio obtida no MBBR pode ter sido 

ocasionada pelo decréscimo da atividade enzimática das bactérias nitrificantes em 

função da presença dos produtos da ozonização do corante VR 239. De fato, quando o 

reator passa a ser novamente alimentado com meio sintético desprovido de corante no 

regime 4, uma rápida recuperação da nitrificação foi observada. Nessa condição de 

operação, o percentual de remoção de amônio foi de 80% e a maior parte do amônio foi 

oxidado a nitrato, da mesma forma que no regime 1. Tais resultados evidenciam as 

vantagens de se trabalhar com processos com biofilmes, que podem fornecer um 

ambiente mais propício para o reestabelecimento do consórcio nitrificante após períodos 

de inibição, tal como observado nos regimes 2 e 3 (SINHA e ANNACHHATRE, 2007; 

ALMSTRAND, 2012). 

No regime 5 foram repetidas as condições de alimentação do regime 3 para 

confirmação dos resultados, isto é, o MBBR voltou a ser alimentado com efluente 

sintético contendo o corante VR 239 previamente ozonizado. O percentual de remoção 

de amônio caiu para 40% e grande parte desse (39%) foi convertido em nitrito. Nesse 
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último regime, no entanto, o percentual de nitrato em relação ao nitrogênio efluente 

(12%) foi maior em relação ao regime 3, possivelmente devido ao fato de que no regime 

4 houve uma recuperação do consórcio nitrificante em função da ausência de corante na 

alimentação. A análise estatística dos dados de remoção de amônio (Figura 45) 

apresentou diferenças estatisticamente significantes entre os regimes 1, 2 e 3, 2 e 5, 3 e 

4 e 4 e 5 com p-valor < 0,00001. Este resultado sugere que a menor remoção de amônio 

nos regimes 2, 3 e 5 é devido à inibição de bactérias nitrificantes causada por compostos 

presentes no VR 239 ozonizado. Spagni et al. (2010) obtiveram 85% de remoção de 

amônio para um efluente contendo corante laranja reativo 16 na concentração de 25 

mg/L. Esses autores utilizaram três reatores biológicos em série, sendo um reator 

anaeróbio seguido de um reator anóxico e um reator aeróbio com TRH total de 3,85 d. 

Deve ser considerado que Spagni et al. (2010) observou picos de nitrito no efluente 

proveniente da inibição da segunda etapa do processo de nitrificação (nitratação), 

observada no período em que houve uma diminuição do TRH. Este resultado indica que 

a degradação do corante azo e a remoção de amônio pode ser obtida em elevados 

tempos de retenção hidráulica (acima de 2 d), o que repercute na necessidade de grandes 

volumes de reator, condição muitas vezes não atendida em sistemas de escala real, e/ou 

baixa capacidade volumétrica de tratamento.  

Apesar do regime 5 ter sido operado por 90 dias com o objetivo de proporcionar 

a adaptação dos micro-organismos nitrificantes, ficou comprovado a dificuldade de se 

obter altos índices de nitrificação na presença dos produtos da ozonização do corante 

VR 239. O biofilme presente no sistema MBBR proporciona condições ótimas para uma 

eficiente atividade enzimática das bactérias nitrificantes devido à formação de micro 

nichos formados pelas BOA e BON em toda a matriz do biofilme (YOUNG, 2017). No 

entanto, as bactérias nitrificantes presentes no biofilme foram inibidas por compostos 

orgânicos gerados na ozonização do VR 239. Tomando como base alguns estudos da 

literatura (Ong et al., 2010, He e Bishop, 1994, Tomnlinson et al.,1966, 

McCarthy,1999), é possível que a inibição das bactérias nitrificantes tenha sido causada 

pela presença de compostos triazínicos contendo cloro, identificados após a ozonização 

do VR 239 e apresentados na Tabela 22 (item 5.1.4). Ensaios de respirometria 

realizados por Hong et al. (2012) utilizando biomassa de lodo ativado evidenciaram que 

o triclorometano é potencialmente inibidor da nitrificação na concentração de 0,25 

mg/L. A inibição das bactérias nitrificantes também está relacionada principalmente 

com a presença de estruturas com o grupo –NH– triazina, apresentadas na Figura 47.  
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Embora estudos acerca da inibição da nitrificação durante o tratamento biológico 

de corantes azo sejam escassos, pode-se supor que o composto 4-amino-6-cloro-1,3,5-

triazina-2-ol, produto da ozonização do VR 239 e semelhante à atrazina, possa estar 

exercendo alguma inibição ao consórcio nitrificante. A atrazina, de acordo com Solis et 

al. (2012) e Yixin et al. (2014), é um herbicida e poluente orgânico persistente. Ghosh e 

Philip (2006) relatam diversos estudos relacionados à biodegradação da atrazina. 

Resultados mencionados apresentam elevada biodegradação da atrazina em meio de 

culturas bacterianas isoladas e em sistemas com consórcio microbiano anaeróbio. 

Resultados de respirometria realizados por Sanchis et al. (2014) utilizando lodo ativado 

não aclimatado na degradação da atrazina indicaram o comprometimento da atividade 

endógena microbiana devido à toxicidade da atrazina. Pathak et al. (2018) avaliou a 

degradação da atrazina em um sistema híbrido de microfiltração e reator biológico de 

membrana osmótica, com tempo de retenção hidráulica e de sólidos de 30 h e 70 dias, 

respectivamente. A baixa remoção da atrazina indica que a mesma é um composto 

persistente para a biodegradação e que a atrazina possui grupos com elevada remoção 

de elétrons, como as ligações –Cl, que pode ser responsável pela inibição do processo 

biológico. A presença de cloro ligado ao anel aromático com nitrogênio pode 

potencializar a inibição da nitrificação, devido ao cloro ser ativado por substituição 

nucleofílica e o pka do nitrogênio adjacente ser reduzido. Estes compostos competem 

pelo sítio ativo da enzima que se liga a amônia, inibindo-as (MCCARTHY, 1999). No 

entanto, Derakhshan et al. (2018) e Swissa et al. (2015) observaram a degradação da 

atrazina em MBBR anaeróbio com TRH de 24 h e concentração de atrazina de 0,1 mg/L 

e em um reator aeróbio com consórcio bacteriano imobilizado (P. nitroreducens, 

Raoutella planticola e Stenotrofomonas acidaminifila) e concentração de atrazina de 75 

mg/L, respectivamente. Os resultados desses estudos indicam que a degradação da 

atrazina pode ser obtida em elevados tempos de retenção hidráulica (acima de 12 h), 

usando culturas heterogêneas e consórcios de bactérias oriundas de lodo usado no 

tratamento de herbicidas. No entanto, tais condições podem não estar presentes em um 

reator biológico em escala real/industrial. 
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Figura 47 – Compostos triazínicos, a: possuem propriedade herbicida, b e c: inibidores das 

bactérias nitrificantes. 

5.2.3. Concentração de Sólidos Suspensos e Aderidos 

As concentrações de sólidos suspensos, fixos e voláteis, apresentadas na Figura 

48, foram quantificadas após a alimentação do MBBR com meio sintético e efluente 

sintético nos regimes 3, 4 e 5. A quantificação dos sólidos aderidos ao suporte 

(biofilme) foi realizada nos regimes 3 e 5, nos quais o MBBR foi alimentado com 

efluente sintético contendo o corante VR 239 previamente ozonizado. A determinação 

dos sólidos aderidos foi feita apenas uma vez para evitar a retirada de um número muito 

grande de suportes do reator, uma vez que seu volume era pequeno, e continha apenas 

96 biomedias. 

Nos regimes 3 e 5 pode ser observado que o MBBR apresentou maior 

desprendimento de biofilme, o que refletiu em maior quantidade de sólidos suspensos 

no efluente (Figura 48). A maior concentração de sólidos suspensos voláteis e totais no 

efluente foram justamente obtidas quando a remoção de amônio foi menor, o que sugere 

que o desprendimento de agregados celulares do biofilme e a baixa remoção de amônio 

podem estar relacionados à presença de compostos provenientes da ozonização do VR 

239, potencialmente inibidores às bactérias nitrificantes presentes no biofilme. 

No regime 4, durante o qual o MBBR foi alimentado somente com efluente 

sintético desprovido de corante, foram observadas baixas concentrações de sólidos 

suspensos no efluente. Concomitantemente, a remoção de DQO (90%) e de amônia 

(80%) foram mais elevadas, o que confirma que o MBBR retornou às condições ótimas 

de operação devido à ausência dos produtos da ozonização do VR 239. A relação 

SSV/SST variou entre 33 e 72%. 

No MBBR pode ser verificado um aumento na concentração de sólidos aderidos 

totais de 1,24 g/L no regime 3 para 2,39 g/L no regime 5. Já Koupaie et al. (2011) 

reportaram uma redução na espessura do biofilme contido em um MBBR devido à 

toxicidade dos metabólitos provenientes do corante vermelho ácido 18, formados em 
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um reator biológico anaeróbio. Na Tabela 25 pode ser observado que a concentração de 

sólidos aderidos totais em sistemas MBBR operados com diferentes matrizes pode 

variar de 0,06 g/L a 11,7 g/L. Estes resultados indicam que os valores de sólidos 

aderidos obtidos nos regimes 3 e 5 estão dentro da faixa de concentração apresentada na 

literatura. O aumento na concentração de sólidos aderidos e na remoção de DQO de 

85% no regime 3 para 90% no regime 5 demonstram que houve a adaptação dos micro-

organismos presentes no MBBR ao corante VR 239 ozonizado. 

 
Figura 48 – Concentração de sólidos suspensos, fixos e voláteis no efluente ao longo da 

operação do MBBR: regimes 3 e 5 (efluente sintético ozonizado) e regime 4 (meio 

sintético). 

Tabela 25 – Concentração de sólidos aderidos totais para diferentes efluentes em MBBR 

Referência Efluente SAT 
DQO 

(mg/L) 

Amônia 

(mg/L) 
MBBR 

Fonseca 

(2016) 
Efluente sintético 

1,0 a 2,6 

g/L 
400 35 

Reator aeróbio, 

suporte MOD940 

Lima (2015) Efluente sintético 5,5 a 8 g/L 400 a 1.200 80 e 240 

Reator aeróbio, 

suporte Kaldnes 

K1 

Cao (2014) 

Efluente industrial 

com presença de 

defensivos agrícolas 

7,6 a 11,7 

g/L 
240 a 728 13 a 46 

Reator Aeróbio, 

suporte Kaldnes 

K1 

Castro 

(2016) 

Efluente sintético com 

adição de corante azo 

ozonizado 

1,29 a 2,4 

g/L 
400 30 

Reator Aeróbio, 

suporte Kaldnes 

K1 

 

Na Figura 49 pode ser observada a diversa microbiota contida no biofilme 

durante o regime 5, apesar da presença dos produtos da ozonização do VR 239. Pode-se 
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observar, dentre outros micro-organismos, a presença de nematoides (Figura 49a), 

protozoários livre-natantes (Figura 49b) e rotíferos (Figura 49c). 

 
Figura 49 – Micrografia da biomassa aderida a biomedia no regime 5 de operação do 

MBBR alimentado com efluente sintético ozonizado (aumento de 100x e 400x) 

5.2.4. Identificação dos Intermediários formados na ozonização do VR 239 no 

efluente após o MBBR 

Os intermediários formados na ozonização do VR 239 que não foram ou foram 

parcialmente metabolizados no tratamento biológico (MBBR) são apresentados na 

Tabela 26. A identificação desses intermediários após a passagem pelo MBBR teve 

como objetivo avaliar se estes compostos foram ou não metabolizados pelo sistema 

biológico. Essas substâncias foram identificadas por CG/MS no efluente do MBBR nos 

regimes 3 e 5 da Fase 1. 

Pode ser observado que os compostos fenol, 1,3-dihidro-2-benzofurano-1,3-diol 

e 4-amino-6-cloro-1,3,5-triazina-2-ol, produtos da ozonização do VR 239, foram 

identificados no efluente do MBBR. A identificação desses compostos sugere que não 

houve a metabolização dos produtos intermediários provenientes da ozonização do VR 

239 pelo biofilme. A presença desses compostos pode estar relacionada com a baixa 

remoção de amônio (40%) e o aumento na concentração de sólidos suspensos nos 

regimes 3 e 5. A metabolização ineficiente pode ter ocorrido devido à elevada 

toxicidade do 4-amino-6-cloro-1,3,5-triazina-2-ol, que pode ter inibido as bactérias 

a

100x

b

400x

c

400x
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nitrificantes, como já mencionado no item 5.2.2. McCarthy (1999), Tomnlinson et al. 

(1966) e Hockenburu e Grady (1977) afirmam que compostos nitrogenados 

heterocíclicos, aminas, anilinas e fenóis são potencialmente inibidores às bactérias 

nitrificantes. Embora o MBBR contenha biomassa na forma de biofilme que 

proporciona boas condições para a manutenção de bactérias nitrificantes mesmo em 

situações desfavoráveis, é provável que tenha ocorrido a inibição das bactérias 

nitrificantes pela presença do anel triazínico no VR 239, o que não foi observado para o 

consórcio heterotrófico, uma vez que a eficiência de remoção de DQO foi 

majoritariamente elevada (90%). 

Tabela 26 – Intermediários formados na ozonização do VR 239 e identificados após 

tratamento biológico no MBBR da Fase 1. 

Composto 
Fórmula 

molecular 

Massa 

molar 

Número 

CAS 

Estrutura 

química 

Fenol C6H6O 94,113 108-95-2 

 

1,3‐dihidro‐2‐
benzofurano‐1,3‐diol 

C8H8O3 152,149 63883-90-9 

 

4-amino-6-cloro-1,3,5-

triazina-2-ol 
C3H2ClN4O 144,991 38862-29-2 

 
 

5.3. REATORES DE LEITO MÓVEL COM BIOFILME EM SÉRIE – FASE 2 

Os resultados obtidos ao longo do monitoramento do MBBR na Fase 1 

mostraram uma baixa eficiência média de remoção de amônio de 36% nos regimes 3 e 

5. A baixa eficiência do reator biológico pode ter sido ocasionada por compostos 

gerados na degradação do corante por ozônio, como o 4-amino-6-cloro-1,3,5-triazina-2-

ol. 

Na Fase 2, o MBBR foi dividido em dois reatores em série (MBBR1 e MBBR2), 

com metade do volume do reator original, no intuito de favorecer a remoção de matéria 

orgânica no MBBR1 e a nitrificação no MBBR2. A mudança foi realizada para que se 

criasse um ambiente mais protegido de substâncias inibidoras no segundo reator para o 

consórcio nitrificante, uma vez que o primeiro reator da série receberia a carga afluente 

contendo compostos potencialmente inibidores.  
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As condições operacionais da Fase 2 foram iguais às da Fase 1, isto é, o TRH 

total foi mantido em 6 h, a concentração inicial de VR 239 foi de 50 mg/L e os tempos 

de ozonização foram de 12 e 20 min. Os reatores, com volume de 150 mL cada reator, 

foram alimentados no regime 6 com efluente sintético ozonizado por 12 min, e 

posteriormente, no regime 7, com efluente sintético ozonizado por 20 min. Por fim, no 

regime 8, foram alimentados somente com meio sintético isento de VR 239. Os regimes 

operacionais da Fase 2 estão apresentados na Tabela 27.  

Tabela 27 – Condições de operação do MBBR durante os regimes 6, 7 e 8 (Fase 2).  

Regime Alimentação MBBR 
Tempo de 

operação (dias) 

Concentração 

inicial de corante 

(mg/L) 

Tempo de 

ozonização 

(min) 

6 
Efluente sintético 

ozonizado por 12 min 
95 50 12 

7 
Efluente sintético 

ozonizado por 20 min 
40 50 20 

8 Meio sintético 70 0 0 

 

5.3.1 Remoção de Matéria Orgânica 

Os perfis de matéria orgânica quantificada como DQO e COT ao longo do 

tempo de alimentação do sistema MBBR de dois estágios (MBBR1 e MBBR2) com 

efluente sintético ozonizado, efluente sintético ozonizado por 20 min e meio sintético 

estão apresentados nas Figuras 50 e 51. 

No regime 6, quando os reatores MBBR foram alimentados com efluente 

sintético ozonizado, foi verificada uma eficiência média de remoção de DQO de 92% 

após o MBBR1 e de 94% após o MBBR2. Também foi observado um aumento na 

remoção de COD de 87% após o primeiro reator para 92% após o segundo reator. Não 

houve um acréscimo significativo na eficiência de remoção de DQO e de COD do 

MBBR1 para o MBBR2, de modo que o primeiro reator tenha sido responsável por 

abater grande parte da carga orgânica afluente. Tais resultados estão possivelmente 

relacionados à baixa concentração de matéria orgânica presente na saída do MBBR1. De 

qualquer modo, a mudança na configuração do sistema MBBR na fase 2 proporcionou 

um aumento da eficiência de remoção de matéria orgânica, mesmo em condições de 

operação semelhantes ao sistema anterior, isto é, TRH de 6 h e volume útil total dos 

reatores de 300 mL. 
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Figura 50 – DQO na entrada e saída do MBBR1 e MBBR2 durante os três regimes de 

operação alimentados com efluente sintético ozonizado por 12 min (regime 6), efluente 

sintético ozonizado por 20 min (regime 7) e meio sintético (regime 8). Os números 

indicados na parte superior da Figura indicam os regimes de operação. 

 
 

 
Figura 51 – Remoção de COD para os regimes 6, 7 e 8 de operação dos MBBR1 e MBBR2 

alimentados com efluente sintético ozonizado (regime 6), efluente sintético ozonizado 

por 20 min (regime 7) e meio sintético (regime 8). 
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No regime 7, a alimentação dos dois reatores em série foi realizada com efluente 

sintético ozonizado por 20 min. Observa-se uma redução na remoção de DQO e COD, 

tendo sido obtidas remoções de DQO de 83% após o MBBR1 e de 90% após o MBBR2, 

e remoções de COD de 58% após o MBBR1 e de 72% após o MBBR2. Estes resultados 

estão condizentes com os resultados obtidos por Zhang et al. (2007), que observaram o 

aumento do potencial tóxico de 1,86% para 36,65% na inibição de Vibrio fischeri após 

60 min de ozonização do corante vermelho reativo 120 com concentrações iniciais de 

ozônio e de corante de 12,8 mg/L e 200 mg/L, respectivamente, em pH 10. No entanto, 

estes resultados divergem daqueles obtidos nesse trabalho, particularmente no ensaio de 

toxicidade utilizando Vibrio fischeri, o qual indicou que quanto maior o tempo de 

ozonização do VR 239, maior a degradação do mesmo em produtos menos tóxicos ao 

organismo teste. Contudo, a diminuição da remoção de DQO e COD indica que maiores 

tempos de ozonização do VR 239 formam produtos inibidores às bactérias 

heterotróficas. 

A alimentação do MBBR1 e MBBR2 no regime 8 foi realizada somente com 

efluente sintético de modo a comprovar os efeitos adversos ocasionados pela presença 

do corante. Foi possível observar um aumento na remoção de DQO, que passou a 87% e 

90% após o MBBR1 e MBBR2, respectivamente. Já a remoção de COD aumentou para 

90% após passagem pelos dois reatores. Os resultados de remoção de DQO, 

apresentado na Figura 50, são estatisticamente diferentes entre todos os regimes de 

operação, exceto entre os regimes 7 e 8, com p-valor < 0,00001. 

A alimentação dos MBBRs foi realizada somente com o efluente sintético no 

regime 8, com o objetivo de verificar a presença de bactérias nitrificantes no biofilme 

dos MBRRs. Resultados apresentados e discutidos no item 5.3.2 apontam uma elevada 

remoção de NH4
+, o que indica que as bactérias nitrificantes estão presentes no biofilme 

e que a reação de nitrificação foi inibida por produtos da ozonização do VR 239 nos 

regimes 3 e 5 da Fase 1 e regimes 6 e 7 da Fase 2. 

5.3.2 Remoção de Nitrogênio 

O nitrogênio na forma de amônio, nitrito e nitrato, apresentados nas Figuras 52 e 

53, foi quantificado no afluente e efluente do MBBR1 e MBBR2 durante os regimes 6, 7 

e 8. 

Conforme mencionado anteriormente, a proposta dos reatores em série foi 

proporcionar maior eficiência de remoção de amônio pela nitrificação, uma vez que o 
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MBBR1 seria responsável pela remoção de maior parte da matéria orgânica e o MBBR2 

seria responsável pela remoção do nitrogênio amoniacal.  

No regime 6, em que o MBBR1 foi alimentado com efluente sintético ozonizado 

por 12 min, pode ser observada uma remoção de amônio  de 40% após o MBBR1 e de 

44% após o MBBR2. Quando os reatores foram alimentados com efluente sintético 

ozonizado por 20 min, no regime 7, também foi obtido baixa remoção de amônio,  de 

34% após o primeiro reator e 40% após passagem pelo segundo reator. Estes resultados 

indicam que a mudança de um único reator na Fase 1 para dois reatores em série na 

Fase 2, bem como o aumento no tempo de ozonização do VR 239, não foram capazes de 

propiciar maior remoção de amônio em relação à Fase 1.  

Na Figura 53, pode ser verificado que nos regimes 6 e 7 ocorreu a nitrificação 

incompleta, ou seja, o amônio oxidado foi convertido apenas a nitrito e não a nitrato. 

Tal resultado está ligado à inibição das bactérias oxidadoras de nitrito pelos produtos da 

ozonização do VR 239. A quantificação das concentrações de nitrito e nitrato no 

efluente do MBBR2 não foi realizada devido à baixa remoção de amônio nesse reator 

(Figura 52). Assim, a formação de nitrito e nitrato foi mínima no MBBR2. 

 
Figura 52 – Concentração de nitrogênio amoniacal de entrada e saída dos MBBR1 e 

MBBR2 durante os 3 regimes de operação alimentados com efluente sintético ozonizado 

(regime 6), efluente sintético ozonizado por 20 min (regime 7) e meio sintético (regime 8). 
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Figura 53 – Concentração de amônio na entrada do sistema e de nitrito e nitrato na saída 

do MBBR1 para os 3 regimes de operação alimentados com efluente sintético ozonizado 

por 12 min (regime 6), efluente sintético ozonizado por 20 min (regime 7) e meio sintético 

(regime 8). 

A partir dos resultados apresentados, pode-se constatar que o sistema de MBBRs 

em série foi ineficiente no que tange à nitrificação. A baixa remoção de amônio obtida 

esteve possivelmente relacionada à redução da atividade enzimática das bactérias 

nitrificantes ocasionada pela presença de estruturas com o grupo –NH– ligadas ao cloro 

(TOMNLINSON et al.,1966, MCCARTHY,1999), como o anel triazínico (SOLIS et 

al., 2012 e YIXIN et al., 2014),  apresentado no item 5.2.2 e apresentado na Figura 47. 

No regime 8, a alimentação dos MBBRs foi realizada somente com efluente 

sintético, tendo sido obtido um aumento gradual na remoção global de amônio, que 

atingiu 90% após passagem pelos dois reatores (Figura 52). Os resultados ainda indicam 

que o amônio afluente foi oxidado completamente a nitrato e consequentemente ocorreu 

a nitrificação completa (Figura 53). Pode ser observado que a recuperação do sistema no 

regime 8 foi extremamente lenta em comparação ao regime 4 da Fase 1 devido ao longo 

período de alimentação com efluente ozonizado (135 dias de operação nos regimes 6 e 

7), o que ocasionou um impacto severo na inibição das bactérias nitrificantes. O regime 

8 foi operado por 70 dias e realizado com o objetivo de confirmar o restabelecimento da 

atividade nitrificante no biofilme dos MBBRs após a retirada do corante VR 239 da 

alimentação. Na análise estatística dos dados de remoção de amônio, apresentado na 

Figura 52, foram observadas diferenças estatisticamente significantes entre todos os 
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regimes de operação, com p-valor < 0,00001. Mais uma vez, os resultados apontam para 

a impossibilidade de se obter boas eficiências de nitrificação na presença dos produtos 

de ozonização do corante em estudo. Acredita-se que a presença do composto triazínico 

foi o fator principal inibidor da atividade das bactérias oxidadoras de amônia e de 

nitrito. Como exposto anteriormente, trabalhos acerca da remoção de nitrogênio e 

inibição da nitrificação no tratamento biológico de corantes azo são escassos. Contudo, 

estudos evidenciam que compostos triazínicos contendo cloro são potencialmente 

inibidores do processo nitrificante (ONG et al., 2010, HE e BISHOP, 1994, 

TOMNLINSON et al.,1966, MCCARTHY,1999; HONG et al.,2012; SANCHIS et 

al.,2013). 

5.3.3 Concentração de Sólidos Suspensos e Aderidos 

As concentrações de sólidos suspensos para o MBBR1 e para o MBBR2 estão 

apresentadas nas Figuras 54 e 55 para os regimes 6, 7 e 8. A quantificação dos sólidos 

aderidos ao suporte (biofilme) foi realizada somente uma vez e nos regimes em que o 

VR 239 ozonizado foi adicionado ao efluente sintético. A determinação dos sólidos 

aderidos foi feita apenas uma vez para evitar a retirada de um número muito grande de 

biomedias do reator, uma vez que o volume dos reatores era pequeno, com 48 

biomedias em cada reator. Na Fase 2 também foram determinadas as concentrações de 

sólidos aderidos fixos e voláteis devido à mudança do método de análise de sólidos 

aderidos, que foi adaptada de acordo com Fonseca, 2016. 

Nos regimes 6, 7 e 8 os MBBRs foram alimentados com efluente ozonizado, 

efluente ozonizado por 20 min e meio sintético, respectivamente. Resultados obtidos 

para o MMBR1 e MBBR2 indicam que houve uma maior concentração de sólidos 

suspensos totais nos regimes 6 e 7 em relação ao regime 8, o que indica um maior 

desprendimento de biomassa devido à presença de compostos provenientes da 

ozonização do VR 239, que são inibidores as bactérias nitrificantes presentes no 

biofilme.  

No regime 8, pode ser observado que houve a redução na concentração de 

sólidos suspensos totais e o aumento na razão entre sólidos suspensos voláteis e 

suspensos, o que indica o aumento de matéria orgânica, que corresponde a quantidade 

de micro-organismos presentes no MBBR1 e no MBBR2. Estes resultados confirmam 

aqueles obtidos para a remoção de matéria orgânica e amônia, em que foi observado o 

aumento da remoção de DQO (90%) e amônia (90%). Contudo, pode ser observado que 
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no MBBR2 a razão entre sólidos suspenso voláteis e totais é menor devido à redução no 

aporte de matéria orgânica proveniente do MBBR1. 

 
Figura 54 – Concentração de sólidos suspensos para os 3 regimes do MBBR1 alimentados 

com efluente sintético ozonizado (regime 6), efluente sintético ozonizado por 20 min 

(regime 7) e meio sintético (regime 8). 

 
Figura 55 – Concentração de sólidos suspensos para os 3 regimes do MBBR2 alimentados 

com efluente sintético ozonizado (regime 6), efluente sintético ozonizado por 20 min 

(regime 7) e meio sintético (regime 8). 
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Os resultados obtidos para a concentração de sólidos aderidos totais, fixos e 

voláteis do MBBR1 e MBBR2 estão apresentados nas Figuras 56 e 57. Nos regimes 6 e 

7 do MBBR1 e do MBBR2 pode ser observada a redução de sólidos aderidos totais de 

1,56 g/L para 0,44 g/L no MBBR1 e de 0,82 g/L para 0,48 g/L no MBBR2. A redução na 

concentração de sólidos aderidos pode ter ocorrido devido ao aumento no tempo de 

ozonização do VR 239 de 12 min para 20 min. Estes resultados indicam que a presença 

de produtos da ozonização de corantes pode ocasionar o desprendimento de biomassa. 

Zhang et al. (1995) e Castro (2016) observaram a redução na espessura do biofilme em 

reatores biológicos alimentados com corantes azo e corante azo ozonizado, 

respectivamente, o que corrobora os resultados obtidos. 

A alimentação do MBBR1 no regime 8 foi realizada com meio sintético, com 

isso, foi possível observar um aumento na concentração de sólidos aderidos totais no 

MBBR1. A maior concentração de sólidos aderidos pode ser devido à alimentação do 

reator com efluente sintético, que proporcionou o crescimento de micro-organismos e 

reduziu o desprendimento do biofilme. Contudo, o MBBR2 apresentou um pequeno 

decaimento na concentração de sólidos aderidos, que pode ser devido ao VR 239 

ozonizado remanescente do MBBR1 e a baixa carga orgânica proveniente do MBBR1. 

 
Figura 56 – Concentração de sólidos aderidos para o MBBR1 nos regimes 6, 7 e 8 de 

operação alimentado com efluente sintético + solução de VR 239 ozonizada por 12 min, 

efluente sintético + solução de VR 239 ozonizada 20 min e efluente sintético. 
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Figura 57 – Concentração de sólidos aderidos para os regimes 6, 7 e 8 de operação do 

MBBR2 alimentado com efluente sintético + solução de VR 239 ozonizada por 12 min, 

efluente sintético + solução de VR 239 ozonizada 20 min e efluente sintético. 

A razão entre os sólidos aderidos voláteis e sólidos aderidos totais indicam a 

quantidade de matéria orgânica não mineralizada, o que corresponde à quantidade de 

micro-organismos no reator. Na Tabela 28, podem ser verificados valores para a razão 

entre os sólidos aderidos voláteis e sólidos aderidos totais de 0,70 a 0,89 para o MBBR1 

e de 0,40 a 0,76 para o MBBR2 nos regimes 6, 7 e 8 da Fase 2. Castro (2016) estudou a 

degradação de produtos da ozonização do corante laranja reativo 16 e obteve resultado 

semelhante, com valores de 0,6 a 0,9 para a razão entre sólidos aderidos voláteis e 

totais. Estes resultados, quando obtidos valores acima de 0,6, sugerem que há uma 

quantidade suficiente de micro-organismos nos biofilmes para a degradação de matéria 

orgânica e inorgânica, exceto no regime 6 do MBBR2. 

Tabela 28 – Razão entre sólidos aderidos voláteis e totais para os regimes 6,7 e 8 do 

MBBR1 e MBBR2 

Regime 

operacional 

Razão 

SAV/SAT 

MBBR1 

Razão 

SAV/SAT 

MBBR2 

6 0,70 0,49 

7 0,71 0,73 

8 0,89 0,76 

 

6 7 8

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

S
ó
li

d
o
s 

A
d
er

id
o
s 

(g
/L

)

Regime operacional

 SAT   SAF   SAV



92 
 

Pode ser observado que estes resultados refletem os resultados obtidos para os 

sólidos suspensos, ou seja, nos regimes em que houve o aumento na concentração de 

sólidos suspensos, houve o decréscimo na concentração de sólidos aderidos. Desta 

forma, os resultados obtidos para os sólidos suspensos validam e estão de acordo com 

os resultados obtidos para os sólidos aderidos. 

Na Figura 58 pode ser observada a diversa biota contida no MBBR1 com a 

presença de micro-organismos, como nematóides e protozoários. No MBBR2 não foi 

possível realizar as microfotografias devido à pequena quantidade de biomassa contida 

no biofilme. 

 
Figura 58 – Microfotografia da biomassa aderida no regime 6 de operação do MBBR1 

alimentado com efluente sintético ozonizado (aumento de 400x e 1000x) 

 

5.3.4 Identificação dos Intermediários formados na ozonização do VR 239 após o 

processo biológico pelos MBBRs em série 

O efluente proveniente dos MBBRs da Fase 2 nos regimes 6 e 7 foi analisado 

por meio de CG/MS para avaliar se houve a metabolização dos produtos da ozonização 

do VR 239. Os produtos identificados estão apresentados na Tabela 29. 

Nos regimes 6 e 7 foram identificados os compostos 1,3-dihidro-2-benzofurano-

1,3-diol, 4-amino-6-cloro-1,3,5-triazina-2-ol, formaldeído e ácido oxálico. A presença 

do 1,3-dihidro-2-benzofurano-1,3-diol sugere que não houve a metabolização do ácido 
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ftálico, proveniente da ozonização dos anéis naftalênicos presentes na estrutura do VR 

239. Contudo, a presença dos compostos formaldeído e ácido oxálico indicam que o 

sistema MBBR com dois reatores em série e o aumento do tempo de ozonização do VR 

239 proporcionou a metabolização dos intermediários a Ácido Oxálico e Formaldeído. 

Como já verificado por Castro (2016). 

Tabela 29 – Intermediários da solução de VR 239 ozonizada identificados no efluente após 

o processo biológico pelos MBBRs em série - Fase 2 

Composto 
Fórmula 

molecular 

Massa 

molar 

Número 

CAS 

Estrutura 

química 

Regime 

operacional 

6 7 

Formaldeído CH2O 30,026 1664-98-8 

 

X X 

Ácido Oxálico C2H2O4 90,034 144-62-7 

 

- X 

1,3‐dihidro‐2‐benzofurano‐
1,3‐diol 

C8H8O3 152,149 63883-90-9 

 

X X 

4-amino-6-cloro-1,3,5-

triazina-2-ol 
C3H2ClN4O 144,991 38862-29-2 

 

X X 

 

A ineficiência do MBBR na metabolização de alguns produtos da ozonização 

pode ter ocorrido devido a sua estrutura, como o composto 4-amino-6-cloro-1,3,5-

triazina-2-ol. Este composto, que contém um anel triazínico, possui característica 

recalcitrante (COSTA et al., 2012) e é semelhante a atrazina, que tem propriedades 

herbicidas e cancerígenas (YIXIN et al., 2014). 

5.4. ANÁLISE DA COMUNIDADE MICROBIANA DO MBBR NAS FASES 1 e 2 

A degradação do corante VR 239 previamente ozonizado foi realizada com um 

MBBR e dois MBBRs em série. Para isso, foi avaliada a remoção de matéria orgânica e 

nitrogênio em diferentes regimes de operação. Foi verificado que em todos os regimes 

em que o sistema MBBR foi alimentado com efluente ozonizado (VR 239 ozonizado + 

meio sintético), foram obtidas remoções médias de 90% e 40% de matéria orgânica 

(DQO) e amônio, respectivamente. Os resultados indicam que os produtos da 
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ozonização do VR 239 afetaram drasticamente a remoção de nitrogênio amoniacal, a 

qual foi possivelmente ocasionada pela presença do composto 4-amino-6-cloro-1,3,5-

triazina-2-ol, que possui características tóxicas às bactérias nitrificantes e passou 

incólume por todo o processo biológico. Assim, a análise da comunidade microbiana 

teve como objetivo de melhor compreender o efeito dos compostos presentes na 

alimentação na dinâmica das comunidades microbianas no MBBR. 

O estudo da caracterização dos perfis bacterianos no MBBR1 e MBBR2 foi 

realizado a partir das amostras de DNA extraídas do biofilme nos regimes 5 a 8, em que 

os MBBRs foram alimentados com efluente ozonizado por 12 min, efluente ozonizado 

por 20 min e meio sintético desprovido de corante. As sequências nucleotídicas foram 

obtidas por sequenciamento massivo de DNA e, após a remoção de resultados de baixa 

qualidade e de tamanho inadequado, foram obtidas 22.305 leituras satisfatórias para 

todas as amostras dos MBBRs, como pode ser observado na Figura 59. As curvas de 

rarefação obtidas para todos os regimes operacionais se aproximaram da saturação, 

demonstrando que o número de sequências obtidas foi suficiente para revelar a maior 

parte da comunidade bacteriana dos MBBRs. 

 

 

 

Figura 59 – Curvas de rarefação para os MBBRs nos regimes operacionais analisados 
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A riqueza e a diversidade bacteriana em diferentes regimes operacionais dos 

MBBRs foram determinadas por meio do número de unidades taxonômicas (UTOs), do 

estimador de riqueza baseado em abundância de Chao1 e dos índices de diversidade de 

Shannon e Simpson, apresentados na Tabela 30. 

Tabela 30 – Índices de diversidade  do MBBR1 e MBBR2 em diferentes regimes 

operacionais 

Regime 

operacional 
MBBR 

Índices de riqueza Índices de diversidade 

Número de 

UTOsa 
Chao 1 

Shannon 

(H) 

Simpson 

(D) 

5 1 172 279,25 2,56 0,14 

6 1 187 359,44 2,08 0,25 

6 2 199 324,84 2,52 0,18 

7 1 198 279,33 2,29 0,17 

7 2 160 259,40 2,54 0,15 

8 1 240 346,11 3,35 0,11 

8 2 255 294,75 3,81 0,04 
a Nível de corte de 3% 

 

Levando em conta o número de UTOs e o índice Chao1, observou-se aumento 

da riqueza bacteriana quando houve a mudança do sistema MBBR de único estágio 

(regime 5) para dois estágios (MBBR1 e MBBR2) (regimes 6 e 7) e também quando os 

MBBRs foram alimentados somente com meio sintético (regime 8). Contudo, quando os 

MBBRs foram alimentados com efluente ozonizado por 20 min (regime 7), houve uma 

pequena queda nos índices de Chao1 e no número de UTOs, o que pode estar 

relacionado à formação de outros subprodutos que foram inibidores a determinados 

organismos.  

Para os índices de diversidade, deve ser considerado que quanto maior o índice 

de Shannon e quanto menor o índice de Simpson, maior a diversidade bacteriana. Uma 

maior diversidade implica uma maior uniformidade na quantidade de UTOs no sistema 

MBBR e uma distribuição mais equitativa das mesmas (KIM et al., 2017). De um modo 

geral, a diversidade aumentou com mudança do sistema de um para dois reatores e 

especialmente quando o meio sintético desprovido de subprodutos da ozonização do VR 

239 foi alimentado aos reatores, no regime 8. Nessa condição o índice de Shannon (H) 

atingiu valores máximos de 3,35 e 3,81 no MBBR1 e MBBR2, respectivamente, e o 

índice de Simpson atingiu valores mínimos de 0,11 e 0,04 nesses respectivos reatores.  
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Interessante observar que os índices de riqueza foram maiores no primeiro reator 

da série nos regimes 6, 7 e 8, possivelmente em função da maior quantidade de matéria 

orgânica e subprodutos oriundos da ozonização alimentados a esses reatores. Já os 

índices de diversidade, que expressam a equitabilidade e a distribuição relativa das 

UTOs, foram maiores no segundo reator da série nos mesmos regimes, o que pode estar 

relacionado a um ambiente mais favorável à diversidade bacteriana e menos propício a 

ocorrer dominância por parte de determinados grupos microbianos. 

5.4.1 Análise dos Perfis Bacterianos das Fases 1 e 2 

A abundância relativa da comunidade bacteriana no nível de filo é apresentada 

na Figura 60. Pode ser observado que em todos os regimes operacionais os filos mais 

abundantes foram Proteobacteria, Bacteroidetes, Planctomycetes e Actinobacteria, que 

representaram um total de 59%, 33%, 3% e 2%, respectivamente, do total de 

sequências. Ao longo dos regimes operacionais, pode ser observado um declínio da 

abundância de Proteobacteria e o aumento da abundância de Bacteroidetes, ocasionada 

pela mudança na configuração do sistema de um para dois reatores em série (regimes 6 

e 7) e também pela ausência dos produtos da ozonização do VR 239 no afluente (regime 

8). Nos regimes 5, 6 e 7, em que o sistema MBBR foi alimentado com efluente 

ozonizado, houve uma maior do filo Proteobacteria. Já o filo Actinobacteria esteve 

presente em porcentagens semelhantes em todos os regimes operacionais, independente 

do sistema biológico ser operado em estágio único ou duplo estágio. Jiang et al. (2019) 

também identificou maior predominância de Proteobacteria no efluente de RBS 

utilizado na degradação de anilina. Organismos pertencentes ao filo Proteobacteria são, 

em geral, heterotróficos que podem contribuir para a remoção de compostos aromáticos 

e produção de EPS, auxiliar na coesão de flocos de lodo para a formação de biofilmes e 

também são predadores, podendo consumir outras bactérias (DEVPURA et al., 2017; 

JIANG et al.,2019; MADIGAN et al., 2016). No MBBR2, particularmente nos regimes 

6 e 7, foi observado que um aumento expressivo na proporção de Bacteroidetes no 

MBBR2 em comparação ao MBBR1, com esses organismos representando um total de 

15% e 52% da comunidade bacteriana no segundo reator da série, o que possivelmente 

se deve à redução no aporte de matéria orgânica, em grande parte metabolizada no 

MBBR1, e à promoção de um ambiente mais protegido de substâncias inibidoras para o 

consórcio microbiano. Durante o regime 8, em que os MBBRs foram alimentados 

somente com meio sintético, além dos filos Bacteroidetes e Proteobacteria, o filo 
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Planctomycetes também foi detectado em frequência elevada de 7% e 15% no MBBR1 e 

MBBR2, respectivamente. A abundância relativa do filo Planctomycetes foi muito 

pequena nos demais regimes (5, 6 e 7). Os filos Proteobacteria e Bacteroidetes também 

foram identificados em um reator de hidrólise ácida utilizado na degradação de águas 

residuárias contendo corante azo e em águas residuárias domésticas, industrial e 

hospitalar, após tratamento por lodos ativados (XIE et al., 2016; SIGALA e UNC, 

2013). De acordo com Madigan et al. (2016) e Zhang et al. (2014), o filo Bacteroidetes 

tem como característica funcional a fixação do nitrogênio, desnitrificação, participa da 

degradação de polímeros, de substâncias orgânicas complexas e decompõe células 

mortas e EPS. 

 

 
Figura 60 – Abundância relativa dos filos bacterianos nos MBBRs nos diferentes regimes 

operacionais nas Fases 1 (regime 5) e 2 (regimes 6, 7 e 8).  

 

A comunidade bacteriana também foi avaliada em níveis taxonômicos mais 

específicos, como ordem e gênero, sendo os resultados apresentados nas Figuras 61 e 

62, respectivamente. Foram consideradas 26 ordens e 69 gêneros mais importantes e as 

ordens (28) e gêneros restantes (123), com frequências relativas inferiores a 0,05%, 

foram agrupadas na categoria outros. As ordens mais abundantes e presentes em todos 

os regimes operacionais foram Burkholderiales, Sphingobacteriales, e Rhizobiales, 

correspondendo a um total de 29%, 26%, 15% da comunidade bacteriana, 

respectivamente. Pode ser observado que ao longo dos regimes 5 a 8, houve uma 
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diminuição de Burkholderiales e um aumento de Sphingobacteriales, pertencentes aos 

filos Proteobacteria e Bacteroidetes, respectivamente. A frequência relativa da ordem 

Rhizobiales foi maior no regime 6, e organismos da ordem Enterobacteriales estiveram 

praticamente ausentes no regime 8 embora estivessem presentes em quantidade 

significativa nos regimes 5 e 7. Organismos das ordens Burkholderiales e Rhizobiales 

possuem como característica funcional a fixação do nitrogênio e são 

quimiorganotróficas (MADIGAN et al., 2016). De acordo com Forss et al. (2017), 

bactérias da ordem Burkholderiales foram observadas em consórcios microbianos no 

tratamento de águas residuárias com corante azo e podem degradar compostos 

recalcitrantes como 4-nitrobenzoato e aromáticos sulfonados. Organismos da ordem 

Rhizobiales também podem realizar a metabolização de compostos aromáticos e são 

comumente encontrados em biofilmes onde o substrato é limitante, podendo se 

estabelecer facilmente nesses ambientes de competição bacteriana (DEVPURA et al., 

2017, KEMRU et al., 2012). Já as bactérias da ordem Enterobacteriales podem reduzir o 

nitrato a nitrito e fermentam açúcares a diversos produtos finais, sendo também 

encontradas em águas residuárias contendo antibióticos (SIGALA e UNC, 2013; 

MADIGAN et al., 2016).  

No regime 8, devido à ausência dos produtos da ozonização no afluente, a 

comunidade microbiana dos MBBRs apresentou maior predominância de 

Sphingobacteriales (45%), Planctomicetales (15%), Flavobacteriales (7%), e 

Cytophagales (7%), além da presença de Nitrospirales (0,03%). Zhang et al., 2018 

observaram que na comunidade microbiana de lodo ativado de estações de águas 

residuárias, organismos da ordem de Sphingobacteriales e Nitrospirales realizam a 

degradação e desnitrificação de compostos aromáticos, podem se adaptar a águas 

residuárias contendo baixa carga orgânica e poluentes orgânicos perigosos, como 

efluentes da indústria têxtil. 
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Figura 61 – Comunidade bacteriana em nível de ordem nos MBBRs para os diferentes 

regimes operacionais nas Fases 1 (regime 5) e 2 (regimes 6, 7 e 8). Ordens menos 

  und ntes for m  grup d s n    tegori  “Outros”. 
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Figura 62 – Abundância relativa dos gêneros bacterianos nos MBBRs para os diferentes regimes operacionais nas Fases 1 (regime 5) e 2 (regimes 6, 7 

e 8). Gêneros menos   und ntes for m  grup dos n    tegori  “Outros”. 
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Na Figura 62 está ilustrada a abundância relativa dos gêneros bacterianos nos 

MBBRs ao longo dos regimes operacionais. Conforme observado para os outros níveis 

taxonômicos (filo e ordem), uma maior diversidade bacteriana no nível de gênero 

também foi observada no regime 8, no qual a alimentação dos MBBRs foi desprovida 

dos subprodutos de ozonização. 

Os gêneros mais abundantes foram Achromobacter e Terrimonas. O primeiro 

gênero foi detectado somente quando havia os subprodutos da ozonização na 

alimentação, isto é, regimes 5, 6 e 7, enquanto a proporção do segundo foi aumentando 

ao longo dos regimes, atingindo frequência máxima de aproximadamente 31% 

(MBBR1) e 15% (MBBR2) no regime 8. O gênero Achromobacter foi identificado no 

biofilme de um reator aeróbio usado para o tratamento de águas residuárias têxteis e foi 

isolado para a descoloração do corante Verde Malaquita (IBRAHIM et al., 2009, 

WANG et al., 2011). O estudo realizado por Kundu et al. (2011) revelou que bactérias 

do gênero Achromobacter, particularmente Achromobacter xylosoxidans, isoladas de 

sistema de tratamento de abatedouro, apresentaram capacidade de nitrificação 

heterotrófica, realizando a oxidação de carbono e amônio ao mesmo tempo. 

Já o gênero Terrimonas pode contribuir na remoção de nitrogênio por meio da 

biossíntese de EPS e agregação do biofilme, conforme reportado em estudos realizados 

recentemente (ZHAO et al., 2019). Esses organismos já foram identificados no lodo de 

reatores anóxico-anaeróbio-aeróbio de uma estação de tratamento de águas residuárias 

municipais (JIN et al., 2013). 

Chitinophagaceae_unclassified é outro gênero cuja abundância relativa foi 

aumentando, especialmente nos regimes 7 (no MBBR2) e 8 (no MBBR1 e MBBR2). 

Tais organismos possivelmente foram inibidos pelos subprodutos da ozonização do 

corante VR 239, aparecendo em maior quantidade quando o tempo de ozonização foi 

maior (regime 7) e no segundo reator da série (frequência de 13%), após metabolização 

desses subprodutos no MBBR1, ou ainda na ausência desses subprodutos no regime 8, 

quando sua frequência relativa foi 10 a 14% no MBBR1 e MBBR2, respectivamente. 

Estudo realizado por Chen et al. (2018) mostram que organismos pertencentes à família 

Chitinophagaceae foram responsáveis pela atividade nitrificante no tratamento de águas 

residuárias domésticas em um biorreator com membranas submetido a baixas 

concentrações de oxigênio dissolvido. Como os resultados do sequenciamento 
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indicaram que a frequência relativa dos organismos pertencendo ao gênero 

Chitinophagaceae_unclassified aumentou substancialmente no regime 8, tanto no 

MBBR1 (proporção de 10,4%) como no MBBR2 (proporção de 14,8%), quando a 

nitrificação foi completa, é possível que que esses organismos possam ter contribuído 

para a oxidação do amônio no sistema MBBR. Planctomycetaceae_unclassified 

também foram detectados em maior quantidade no regime 8, com porcentagens em 

torno de 6% nos MBBR1 e MBBR2.  

Comamonas é um gênero que possui a capacidade de oxidar amônio a nitrito, e 

até mesmo desnitrificar sob condições aeradas, reduzindo nitrato a nitrogênio gasoso 

(PATUREAU et al., 1994), e foi somente detectado na ausência dos subprodutos da 

ozonização do corante VR 239, quando a remoção de amônio foi completa. Como não 

foram encontrados outros gêneros de bactérias oxidadoras de amônio (BOA), dentro os 

quais o Nitrosomonas é o mais conhecido e reportado em estudos com biorreatores 

nitrificantes (ALMSTRAND, 2012), acredita-se que organismos do gênero Comamonas 

tenham sido responsáveis pela oxidação de amônio nos MBBRs. Sua presença passou a 

ser detectada no regime 7 (frequência de 0,009% no MBBR2), aparecendo em maior 

proporção no regime 8 (0,25% e 0,41% no MBBR1 e MBBR2, respectivamente). 

Outro gênero detectado em maiores proporções no regime 8 (correspondendo a 

aproximadamente 1% do total de sequências no MBBR1 e MBBR2) e que também foi 

reportado em estudos anteriores com potencial de oxidar amônio é Sphingomonas. Tal 

et al. (2003) detectou Sphingomonas spp. no consórcio microbiano de um reator de leito 

móvel juntamente com BOA e BON, sugerindo a sua capacidade de nitrificação. 

Fitzgerald et al. (2015) também observaram que Sphingomonas contribuiu para a 

oxidação de amônio em reatores biológicos mantidos sob baixas concentrações de 

oxigênio dissolvido (<0,3 mg/L). Já Yun et al. (2019) especularam que pelo menos 

alguns membros do gênero Sphingomonas são capazes de transformar diferentes formas 

de nitrogênio inorgânico, tais como amônio, em estudo focado no tratamento de água 

residuária oriunda de áreas agrícolas. 

É interessante observar que as bactérias oxidadoras de nitrito (BON) foram 

detectadas somente no regime 8, coincidindo com o fato de não ter havido acúmulo de 

nitrito. Os resultados de sequenciamento reforçam a hipótese de que o composto 4-

amino-6-cloro-1,3,5-triazina-2-ol pode ter ocasionada a inibição de bactérias 

nitrificantes nos regimes 5, 6 e 7. Um dos gêneros de BON detectados foi Nitrospira, do 

filo Nitrospirae e família Nitrospiraceae, cuja frequência foi de 0,027% no MBBR2. 
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Outro gênero de BON detectado apenas no regime 8 foi a Nitrolancea, pertencente ao 

filo Chloroflexi e família Sphaerobacteraceae. Esse gênero foi ainda mais abundante do 

que Nitrospira, apresentando uma frequência relativa de 0,15% e 0,11% no MBBR1 e 

MBBR2, respectivamente. Há apenas uma espécie reportada para esse gênero, 

conhecida como Nitrolancea hollandica, isolada de biorreator nitrificante com alta 

carga de bicarbonato de amônio como meio mineral e nitrito como fonte de energia 

(Sorokin et al., 2014). Nitrobacter, gênero de BON frequentemente encontrado em 

sistemas de tratamento biológico (CERVANTES, 2009), não foram detectadas nesse 

estudo. 

Com o objetivo de relacionar as UTOs detectadas com as eficiências de remoção 

de matéria orgânica (DQO e COD) e de amônio, concentrações de nitrato e nitrito no 

efluente, e tempo de ozonização do VR 239, uma análise multivariada por 

escalonamento multidimensional não métrico (nMDS) é apresentada na Figura 63. Pode 

ser observado que o aumento da remoção de amônio e da concentração de nitrato 

(produto final da nitrificação) está relacionada com as UTOs no regime 7 e 

especialmente no regime 8, enquanto que o aumento da concentração de nitrito está 

relacionado aos perfis dos regimes 5 e 6, indicando a predominância de uma nitrificação 

parcial nesses regimes. 

Os resultados enfatizam que a ausência dos produtos da ozonização do VR 239 

no regime 8 proporciona um consórcio microbiano favorável à nitrificação, o que 

condiz com os resultados observados na análise dos perfis bacterianos dos regimes 

estudados e na elevada remoção de amônio (90%) obtida no regime 8. 
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Figura 63 – Análise multivariada por escalonamento multidimensional não métrico (nMDS) para os diferentes regimes operacionais nas Fases 

1 e 2 
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6. CONCLUSÃO E RECOMENDAÇÕES 
 

Neste trabalho foi estudada a metabolização dos produtos gerados na ozonização 

do corante vermelho reativo 239 por processo biológico empregando a tecnologia 

MBBR. 

A ozonização do corante VR 239 apresentou eficiência elevada, tendo sido 

obtida remoção completa de cor. O processo de ozonização apresentou remoções de 

DQO (62%) e COT (35%). Também foi observado um consumo crescente de O3 após a 

remoção total de cor da solução de VR 239. Isso implica que a ozonização levou à 

decomposição da estrutura do corante e à quebra da ligação azo -N=N-, embora não 

tenha propiciado a mineralização completa dos compostos orgânicos a CO2 e H2O. Os 

percentuais de remoção de nitrogênio total (26%) e amônio (21%) sugerem a formação 

de nitrogênio gasoso, enquanto que o aumento na concentração de nitrato indica a 

formação oriunda da oxidação de amônio. A toxicidade da solução do corante VR 239 

foi ausente após 4 min de ozonização. Os produtos da ozonização do corante VR 239, 

formados a partir da quebra das ligações –N=N– e –C–N–, foram a anilina, fenol, 

catecol e 4-amino-6-cloro-1,3,5-triazina-ol. A partir dos produtos de ozonização 

identificados, um mecanismo de reação com duas vias de degradação foi proposto. 

Na Fase 1 de operação do MBBR, foi observado que o corante e seus produtos 

da ozonização causaram um efeito adverso aos micro-organismos do biofilme e houve 

uma pequena redução na remoção de matéria orgânica. Contudo, após determinado 

período, foi obtida uma remoção de DQO de 90%, indicando que o efluente sintético 

ozonizado é menos tóxico que o não ozonizado e que houve a adaptação das bactérias 

heterotróficas ao efluente ozonizado. Foi observada uma redução na remoção de amônio 

(40%) e grande parte desse (39%) foi convertido a nitrito, demonstrando que houve a 

completa inibição da nitratação. A nitrificação foi severamente afetada pelo corante VR 

239 e seus produtos da ozonização, como os compostos triazínicos contendo cloro. No 

efluente do MBBR na Fase 1, foram identificados os compostos fenol, 1,3-dihidro-2-

benzofurano-1,3-diol e o 4-amino-6-cloro-1,3,5-triazina-ol, confirmando que os 

produtos da ozonização do VR 239 não foram metabolizados no MBBR. A 

metabolização ineficiente pode ter ocorrido devido à presença de compostos com 

elevada toxicidade no produto da ozonização do VR 239. 
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Na Fase 2, em que o sistema biológico foi divido em dois reatores em série, a 

eficiência de remoção de matéria orgânica aumentou para 92% após o MBBR1 e 94% 

após o MBBR2. Contudo, quando o sistema foi alimentado com efluente sintético 

ozonizado por 20 min, as bactérias heterotróficas foram afetadas, havendo uma redução 

na remoção de DQO e COD. A remoção de nitrogênio amoniacal foi, em média, de 

40%. Portanto, constatou-se que a mudança de um único reator na Fase 1 para dois 

reatores em série na Fase 2 e o aumento no tempo de ozonização não propiciaram 

melhorias no que tange à nitrificação. Testes posteriores com meio sintético desprovido 

de corante comprovaram que as bactérias nitrificantes foram inibidas por compostos 

oriundos da ozonização do corante VR 239, tais como o composto triazínico contendo 

cloro. Os produtos identificados no efluente dos MBBRs na Fase 2 indicam que houve a 

metabolização de alguns produtos da ozonização do corante VR 239 a ácido oxálico e 

formaldeído. Contudo, o ácido ftálico não foi degradado. 

Os resultados da comunidade microbiana nos MBBRs das Fases 1 e 2 mostraram 

que os regimes durante os quais o sistema foi alimentado com os produtos da 

ozonização do corante VR 239 foram caracterizados por uma menor diversidade 

microbiana em relação ao regime usando apenas meio sintético. Também foi possível 

verificar a ausência de bactérias nitrificantes quando os MBBRs foram alimentados com 

os produtos da ozonização do corante VR 239.  

No regime em que os MBBRs foram alimentados somente com meio sintético, 

foi observada a presença de organismos do gênero Comamonas, possivelmente 

relacionados à oxidação de amônio, e maior quantidade de organismos oxidadores de 

nitrito, particularmente do gênero Nitrospira e Nitrolancea, reforçando a hipótese que 

os subprodutos da ozonização do corante VR 239, especialmente o composto 4-amino-

6-cloro-1,3,5-triazina-2-ol, pode ter ocasionado inibição de bactérias nitrificantes 

quando os mesmos estiveram presentes na alimentação do sistema MBBR.  

Considerando todos os resultados obtidos para o sistema MBBR nas Fases 1 e 2, 

o sistema de MBBRs em série apresentou melhores remoções de DQO, metabolização 

de alguns subprodutos da ozonização do VR 239 identificados e maior riqueza e 

diversidade microbiana. 

Em suma, o estudo acerca da ozonização do corante VR 239 e a metabolização 

dos produtos da ozonização do VR 239 em reator biológico com biofilme mostrou que 

essa alternativa é eficiente para a remoção do corante VR 239. Contudo, o processo 

biológico aeróbio se mostrou frágil na presença de compostos como o 4-amino-6-cloro-
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1,3,5-triazina-2-ol, que apresentou ser tóxico e inibidor da atividade das bactérias 

nitrificantes. 

Para a continuidade aos estudos nesta linha de pesquisa, recomenda-se a 

realização de novos trabalhos com os seguintes objetivos: 

 Avaliar a toxicidade do VR 239 após ozonização com outros organismos 

teste; 

 Avaliar a toxicidade do efluente após o tratamento biológico; 

 Quantificar a concentração do composto 4-amino-6-cloro-1,3,5-triazina-2-ol 

após a ozonização do VR 239; 

 Estudar a metabolização em sistema MBBR dos produtos do VR 239 com 

maior tempo de ozonização; 

 Estudar a metabolização dos produtos da ozonização do VR 239 em sistema 

MBBR empregando tempos de retenção de hidráulica maiores; 

 Fazer testes de inibição com o composto 4-amino-6-cloro-1,3,5-triazina-2-ol 

em diferentes concentrações para comprovação do seu efeito adverso ao 

consórcio nitrificante. 
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APÊNDICE A 
 

 

A.1. Curvas cinéticas de remoção de cor do VR 239 por ozônio 

 
Figura A1 – Curvas cinéticas de remoção de cor do corante vermelho reativo 239 por 

ozonização nas concentrações de 50 mgVR239/L, 40 mgO3/L para pH 3 (A), pH 7 (B), pH 

10 (C) e pH 7 e 20 mgO3/L (D) 
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A.2. Espectros de massas do anel triazínico identificado 

 
Figura A2 – Espectro de massas de alta resolução do anel triazínico após ozonização do VR 239 nas concentrações de 50 mgVR239/L e 20 

mgO3/L 
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Figura A3 – Espectro de massa do anel triazínico formado na ozonização do VR 239 após o processo biológico pelo MBBR no regime 5 da Fase 1 
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Figura A4 – Espectro de massa do anel triazínico formado na ozonização do VR 239 após o processo biológico pelos MBBRs em série no regime 6 da 

Fase 2 
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Figura A5 – Espectro de massa do anel triazínico formado na ozonização do VR 239 após o processo biológico pelos MBBRs em série no regime 7 da 

Fase 2 


